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要 とこ，日
大気降下物は森林生態系に対する重要な窒素の供給源であるが，植物や微生物が要求す
る以上の窒素が供給されると，余分の窒素が根域から流出する。こうした状態は， r窒素飽
和jと呼ばれ，欧米の森林では，この「窒素飽和Jによる土壌や陸水の酸性化の影響が顕在化
している。本研究では，わが国の森林において，大気からの酸 (H→)および窒素の負荷に
より土壌が酸性化する可能性を評価するため，相対的に多くの窒素が大気から負荷されて
いる関東地方に位置する 2つの森林(スギ林，アカマツ林)を対象に，物質の収支・移動
量の観測，野外窒素トレーサー実験を行うことにより，土壌四植生系における H十の収支，
および大気由来窒素の動態を明らかにすることを目的とした。得られた結果は以下のとお
りである。
1.脱炭酸にともなう土壌溶液試料の pH上昇
酸性降下物の土壌酸性化におよぼす影響を評価するためには，土壌溶液の pHを精度よ
く把握することが重要である。そこで，ポーラスカップとフラスコの1号に低容量の試験管
をつなぎ， ゴ土二壌j溶容i液夜をブラスコ側に数田i滋鋒れさせることで
液を採取でで、きるように改良し，その効果を調べた。その結果，従来法の pHは改良法のそ
れよりも，平均で0.29，最高で 0.92高い値を示し，改良法には脱炭酸による pHの上昇を
抑制する効果があることが確認された。さらに，土壌空気中の CO2濃度を用いて土壌捺液
のpHの理論値を推算した結果，改良法の pHは理論値よりも大きいことから，改良法でも
脱炭酸による pH上昇が起こっていると推察された。改良法の採取過程における脱炭酸の
割合は 4%程度，これによる pH上昇は 0.02程度と試算されたことから，改良法における
脱炭酸は，主に採取後の試験管の取り外しゃpH測定の過程で起こると考えられた。
2. 土壌ー植生系における酸の収支
土壌 ω 植生系を樹体と根域土壌j畜の 2つの部位に分け，各部位における物質の収支・移
動量を算定することにより， Hトの収支を推定した。大気由来の日十供給量を，①大気降下
物(湿性ート乾性)，②樹体における NH4十の吸収，③大気由来の NH4十の硝化の合計ーとして
計算した結果，スギ林 (3.1kmo1c ha-1 y{l) よりも，アカマツ林 (4.3kmo1c ha-1 y{l) の方
が大きかった。土壌吟植生系内部では，スギ林では大気由来のH十供給量の 4.9倍に相当す
るH十(15.5kmo1c ha-1 yr-J) が自然の物質循環プロセスにより供給されていた。一方，アカ
マツ林における自然起源の日十供給量はスギ林の半分以下であり (6.9kmo1c ha-1 y{l) ，大
1 
気由来の H-t供給量の 1.6倍の大きさであった。以上のように 3 両地点では H-t供給量に
おける大気由来と自然起源の比率に違いがみられ，塩基の循環，および土壌有機物由来の
NH/の硝化がより活発に起こっているスギ林において，自然起源の寄与がより大きかった。
一方，供給された日→は，両地点ともに，主に土壌からのJ;\~基放出や N03ーをはじめとする
無機陰イオンの吸収といった物質循環のプロセスにより〉ほぼ完全に消費されており，根
域から流出している N03ー には塩基が同伴し，Alと H→の流出(土壌溶液の酸性化)は起
きていないことが明らかとなった。
3. 15N トレーサーを用いた大気由来窒素の動態評価
日十供給における大気由来の寄与がより大きいと推定されたアカマツ林を対象に，林j末に
15Nでラベルした NH4
十e5NH/) を散布し， 1年後までの植物体および土壌への 15Nの移
行量を誠べるとともに，同位体希釈法を月3し¥た室内実験により，土壌中における窒素の形
態変化速度を測定した。 15N散布 1年後，その約 60%が土壌，約 20%が植物に保持され，
根域外への流出量は 8%にすぎたず，土壌中に保持された 15N の約 80~90%が有機態に変化
していることがわかった。また，有機質土層における NH4+の有機化速度は， 1消化速度の
約 7倍大きく，窒素飽和による土壌酸性化が顕在化している欧州の森林における有機化速
度よりも 1桁大きかった。以上の結果より，本務査地は欧州の森林よりも微生物による窒
素代謝が活発であり，このことが正味の窒素無機化(硝化)速度が大きいにもかかわらず，
高い窒素保持能を有することと密接に関係していることが明らかとなった。
以上の結果より，調査対象した森林は，大気からの窒素負荷量がわが国の中でもかなり
大きな地点であるものの，土壌の酸i宇和能力や窒素の有機化速度は，わが留の中でも特段
大きな地点ではないことがわかった。一方，大気降下物や窒素の形態変化(主に硝化)に
より負荷される五十は，土壌からの塩基供給によって完全に消費されていた。これらのこ
とから，わが国の森林の多くは，窒素負荷量が現在のレベルで推移するli艮仏大気からの
窒素負荷により土壌酸性化が顕在化する可能性は小さいと考えられる。近年，わが国では，
大気沈着と土壌酸性化の関連が示唆される酸感受性の高い森林生態系があることが報告さ
れている。このような地点で土壌ー植生系における酸の生成・消費プロセスや大気由来窒
素の動態に関する観測を行い，本調査地との相違を明らかにすることにより，土壌酸性化
を支配する要因の解明や酸性化の将来予測に答与することが期待される。
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V 
第 l章序論
1 背景
欧州や北米では， 1960年代以降，大気からの酸性降下物が原因と考えられる土壌や陸水
の酸性化が進み (Ursula，1989; Wright and Gjessing， 1976) ，森林の衰退や魚類の死滅など[)~~
j或および水域環境に重大な影響がおよんでいる(大喜多ら， 1997)。森林衰退の要因として，
様々な説が提唱されてきたが，その一つに土壌酸性化説 (Ulrichet al.， 1980)がある。これ
は，大気由来の酸性物質により土壌の酸性化が促進され，土壌溶液中に溶出したアルミニ
ウムイオン (A13十)が樹木の成長に悪影響をおよぼし，森林衰退が生じたとする説である。
森林生態系の内部では，NH4-lの硝イ七，植生による楊イオンの吸収などの自然のプロセス
によって酸(日十)が生成される (Binkleyand Richter， 1987; van Breemen et al.， 1983)。その
ため?酸性降下物が土壌の酸性化におよぼす影響を評価するためには，自然起源、を含めた
H十供給の全容，ならびに供給された H-tが消費されるメカニズムを明らかにする必要があ
る。そのため，土壌や経水の酸性化が進行した欧米では，森林における物質の収支・移動
量に関する調査を行うことにより， H寸の収支(供給量と消費量)が評価されてきた (Driscoll
and Likens， 1982; van Breemen et al.， 1984) 0 van Breemenら (1984)は，欧州や北米を中心
とする複数地点で評価された日十収支を比較することにより，日十の全供給量に占める人為
起源の割合が大きい地点ほど，土壌の酸性化が進行し，渓流や土壌層からの A13十と日十の
流出が顕著であることを示した。また，Mulderら(1987) は，大気から多量の NH4寸が負
荷されている欧州の森林において，NH4十の硝化 (NH4寸十 202→ N03-十2H十十日20)によ
り供給される H-t量の割合が大きく，根域から流出する多量の N03ー に同伴して，A13寸が流
出していることを認めた。これらの森林の土壌は，もともとカノレシウムなどの塩基成分が
乏しいため，主に硝化のプロセスで生成される H-lを消費する過程で土壌からの塩基の溶
)況が過度に進行し，土壌から多量の A13十が溶出する状態に変遷したと考えられている。こ
のように，根域から A13十が N03・に同伴して流出する現象は，欧州、iや北米における比較的
広い範囲の森林で認められており (Gundersenand Rasmussen， 1990; Johnson et al.， 1991; 
Kreutzer et αょう 1998)，N03-の流出は土壌酸性化を促進させる因子として重要視されてきた
(例えば， Gundersen and Rasmussen， 1990) 0 
森林生態系からの N03崎の流出には，大気からの窒素負荷の影響がおよんでいる可能性
が高いことが，窒素収支の多地点調査 (Gundersen，1995; Stoddard， 1994)，および野外で人
為的に窒素負荷量を増減させる操作実験 (Emmettet al.， 1998; Gundersen et al.， 1998) など
により明らかにされてきた。さらに，森林生態系内における大気由来窒素の動態を評価す
??
るため，野外において林床に窒素トレーサー C5N) を散布し，土壌中での 15N の動態が
調査された。その結果，散布された 15Nは，土壌-植生系内，とくに土壌中に多く蓄積さ
れるものの (Buchmannet al.， 1996; Nadelhoffer etα1.， 1999b) )大気からの窒素負荷量が大き
な森林では，根域から N03ー として溶脱される 15N の都合が相対的に大きい傾向にあるこ
とが示された (Koopmanset al. 1996; Nadelhoffer et al. 1999b; Tietema et al. 1998)0 
以上のような現象は，もともと窒素により樹木の成長が制限されていた森林に，植生や
微生物が要求する以上の窒素が大気から供給されたことにより，余剰分が土壌下層から流
出したために生じたと考えられており，一般に“Nitrogensaturation (窒素飽和)"という用
語で定義されているはberet alラ 1989;Stoddard， 1994)。
わが国では 3 環境省による酸性雨対策調査において， 1980年代より 20年以上にわたっ
て，降水・大気のモニタリング調査や土壌，植生，陸水への影響調査が，全国規模で実施
されている{環境省， 2004a， 2009， 2012)。その結果?降水による H1硫黄化合物および窒
素化合物の沈着量は，生態系への影響が顕在化した欧米に比べて数倍程度大きく)2010年
までの最近 10年間は概ね横ばいで推移していることが明らかにされた(環境省， 2012)0 
酸性降下物や土壌酸性化が主要因となって森林が衰退したという明確な証拠は得られてい
ないものの，一部の地点で，土壌のpI-I低下，樹木衰退の進行，湖沼水・河川水における
p，Hの低下やN03“濃度の上昇など，大気降下物との関連を示唆する変化が確認されつつあ
る。また，関東平野j奇縁部の山地流域を中心に，生活排水等の人為汚染源の影響を受けて
いない渓流水において，N03-濃度が相対的に高いことが複数例報告されており(伊藤ら，
2004;木平ら，2006;Miωlel1 et al.， 1997; Shibata et al.， 2001) ，大気からの窒素負荷の影響が
およんでいる可能性が指摘されている (Mjtchel1 e t al・， 1997;新藤ら， 2005) 0 
上述の環境省による調査では，降水による N03・と NH4十の沈着量は，本州中北部と山陰
において，晩秋から春季にかけて多い傾向がみられる(環境雀 20，09ι2012)。また，降
水による N03ーと NH4十の沈着量の経年的な増加が， 日本海側(環境省，2004:a)や西日本
地域(藤田ら，20，00) で観測されている。し吋三れの現象も，大陸からの越境大気汚染の
影響を受けている可能性が高いことが指橋されている。東アジア地域では，急速な経済
発展により，酸性降下物の先駆物質である二酸化硫黄と窒素酸化物p 潜在的な酸性物質で d
あるアンモニアの排出量が近年急激に増加している。とくに窒素酸化物とアンモニアiこお
いて増加率が大きく， 2030年には 1990年の約 2倍にまで増加すると予測されている
(Klimont et al.， 2001)。
以上のことから，わが留において，大気からの酸や窒素の負荷が土壌酸性化におよぽす
影響を評価することは重要な課題であり，相対的に多くの窒素が負荷されている森林を対
幽 2幽
象に，土壌ー植生系における H十収支，ならびに大‘気由来窒素の動態を明らかにすること
により，影響評価を行うために有用な情報が得られると考えられる。
欧米では， 71"収支の把握が容易であるなどの理由により，大気降下物による流入量と渓
流水による流出量の推定結果をもとに，土壌の全j蓄を対象に日十収支が評価された事例が
多い(例えば， Oriscoll and Likensラ 1982)。しかしながら，土層の厚いわが留の森林におい
て，樹木におよぼす土壌酸性化の影響を評価するためには，大気降下物と渓流水の情報の
みでは不十分であり，樹木根がより多く存在する土壌表層を対象に， H十収支を評価する必
要性が指摘されてきた(徳地・大手， 1998)。わが国では，このような観点から，土壌表j蓄
を対象に H寸収支を評価した研究例はあるものの (Nambuet al.ラ 1994;Shibata et al.， 1998)， 
大気からのH¥窒素の負荷量が，上述の酸性雨対策調査における全国平均値と同等，ある
いは同等以下の森林を調査対象としている。また，わが思を含む東アジア地域の森林にお
いて，野外での窒素トレーサー e5N) の追跡調査を行った例は報告されておらず，森林
生態系内における大気由来窒素の動態に践する知見はほとんど得られていない。
1.2 本研究の毘的
以上のような背景のもと，本研究では，わが国において相対的に多くの窒素が負荷され
ていると考えられる森林を対象に，大気からの沈着量，土壌水による浸透量，および植生
による吸収量を把握するための現地観測を行い，土壌 ω 植生系における H→収支を評価し
た。さらにp 大気由来窒素のトレーサーとして， 15NH4→を林床に散布し，1年後までの植
生および土壌への 15Nの移行量を明らかにするとともに，大気由来窒素の動態を規定する
要因について考察した。そして 得られた結果に基づき，わが国において 3 大気からの酸
や窒素の負荷により土壌が酸性化する可能性について評価することを自的とした。上記の
研究を実施するにあたっては，土壌溶液の pHをより正確に把握する必要がある。しかし
ながら，従来の観測方法では，土壌溶液の採取過程で起こる脱炭酸反応により 3 土壌溶液
のpHが上昇する。そのため，既往の知見 (Suarez，1986， 1987) に基づき， pHの上昇を抑
制することが可能な方法について検討し，その効果を調べた。
現地観測は，関東地方に位置するスギ人工林とアカマツニー次林において実施した。関東
地方を対象としたのは，窒素酸化物とアンモニアの発生密度がわが国で最大の地域である
ことから(神成らう 2001)，大気からの窒素負荷量が相対的に大きな地域であると考えられ
るからである。
スギ人工林とアカマツ二次林を対象に，窒素負荷によること壌酸性化の影響を評価する意
義は，以下のとおりである。スギ，アカマツともに， Iヨ本全国の広範囲に分布しており，
っ?
用材や薪炭材などとして利用されてきた樹種である。とくにスギは，わが国の人工林全体
の約 40%の面積，約 60%の材積量を有し(林野庁， 2012-04-26)，今後 10年程度で利用期
に達するスギが急増することから，貴重な国有財産といえる。スギをはじめとする国産材
の需要量は，価格の低い外材aの影響により，以前として低いままで推移しているものの，
近年，国際的に木材需要が増大する動きもあり，国産材の自給率には回復の兆しがみられ
る(林野庁， 2012)。また，スキ¥アカマツは，国土に占める面積割合が，それぞれ210/0，
5%であり(林野庁 2013-03-14)，木材生産以外にも， UJ地災害の防止，水源の語養，地球
温媛化の防止など多くの役割が期待される(林野庁，2012)。スギとアカマツは，全国各地
の比較的広い範囲で衰退現象がみられる樹種でもある。アカマツについては， 1970年代よ
り，マツ材線虫病の蔓廷が主要なj原因と考えられるマツ枯れが顕在化し，これまでに薬剤
散布等による防除対策が行われてきたものの，マツ枯れは依然として終息せず，被害が継
続している(林野庁 2012)。一方，マツ材線虫病が関与しておらず，原因が特定できない
枯死も観測されており，大気汚染物質が関与しているとの指摘もある(同馬・中根，2006)0 
スギについては，気象害や病虫害等以外の原因を特定することができない衰退が報告され
ており，大気汚染物質(梨本， 1993;高機らう 1991)や水ストレス(松本ら， 1993; Sakata， 1998) 
の影響が大きいことが指摘aされている。現在のところ，樹木衰退と土壌酸性化との間には
明確な因果関係は認められていないものの(梨本， 1993)，人工的に土壌を酸性化し，苗の
成長におよぼす影響を調べた操作実験により，スギ，アカマツともに，土壌溶液中の Al
濃度が高いほど，成長量が有意に抑制されることが報告されている(三輪ら， 1994;李ら，
1997)。
以上に述べたような国内外の状況を踏まえ，わが国の森林が有する木材生産，国土保全，
水源極養といった機能を持続させるための管理方策を検討する上で，大気からの酸や窒素
の負荷が土壌酸性化におよほす影響を評価することは喫緊の課題といえる。
1.3 本論文の構成
本論文は全 6章から構成される。 1章では本研究の背景と目的， 2章では調査地の環境
条件ならびに観測方法について述べた。 3章では，土壌溶液の採取方法を改良し 2 改良法
と従来法で採取した土壌溶液の pHを比較することにより，改良法の効果を調べた。 4章で
は，観測結果に基づき，土壌白植生系における酸の収支を評価した。 5章では，窒素トレ
ーサー実験の結果に基づき，大気由来窒素の動態を評価した。 6章では， 2章'"'-'5章の結果
に基づき，わが I~において大気からの窒素負荷により土壌が酸性化する可能性を評価した。
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第2章 調査地の環境条件および観測方法
2. 1 はじめに
i章で述べたように 本研究では わが国の森林において大気からの絞 (H+) および窒
素の負待により土壌が酸性化する可能性を評価するため，窒素負荷量が相対的に多いと考
えられる関東地方に位置する森林を対象に，土壌一植生系における Rf の収支を推定する
ことを目的とした。そのためには，土壌ー構生系における物愛収支を明らかにする必要が
ある。本章では，調査対象とした森林における植生，土壌，地質ーなどの環境条件を示すと
ともに，土壌-植生系における物質収支を推定するために行った，大気からの沈着量，土
壌水による浸透量，樹木による養分吸収量に関する現地観測の方法について述べる。
2.2 調査地の概要
調査地は，群馬県富岡市妙義町・ (1日甘楽郡妙義町)のスギ人工林 (360 15' N， 138047' E) 
と群馬県前橋市苗ヶ島問了 (1日勢多郡宮城村苗ヶ島)のアカマツ二次林 (36029'N， 1390 11' 
E) の2地点である(図 2-1)。誠査地の諸元を表 2-1に示す。
調査対象としたスギ林は，妙義1南東の大桁県行分1又造林内に位置しており，面積 1.4
haの集水域をなしている(図 2-2)。標高は 520""--'720mである。集水域内の植生は，スギ
(0アptomeriajaponica) ， ヒノキ (Chαmaecypαrisobtusα) ，アカマツ (Pinusdens伊or，α) か
ら構成され，面積割合は，それぞれ 63%，27%， 10%である。 1981年に不良木と下草の伐
採が行われて以来，人の手は加えられていなし¥。調査は，流域下端から約 100m上流の標
高 550mに位置するスギの一斉林内で行った。この林分の面積は 3.3ha，林齢は 38年 (1997
時点)である。この一斉林内に 20mX60 mの調査誌を設け?毎:木誠査を行った結果，林
冠を構成するスギ 127個体が確認された。樹高は約 20mであり 林冠はほぼ照鎖してい
た。調査を行った 1997 年 4 月 ~2000 年 3 月の 3 年間に観測した林外の年平均気温は 12.1 0C ，
年降水量はし653mmである。
調査対象としたアカマツ林は，赤城山南麓の電力中央研究所赤城試験センター構内に位
置し，面積約 15haにわたりほぼ均質な林分が連続している。林冠を構成する樹種はアカ
マツ (Pinusdens(flora) とクロマツ (Pinusthunbergii)であり，林齢は 50'"'-'5年 (2002年
時点)である。樹高は約 16"'-'17m であり，林冠はほぼ閉鎖していた。マツ材線虫病の防
徐対策として， 1990年から松枯れ防止剤の散布を開始し，少なくとも現地観測を行った
20031:!三までは薬剤散布が継続されている。この林内の標高約 600mの地点に 30mX30 m 
の調査区を設けた(図 2-3)。調査区内では，アカマツが胸高法fr面積の約 6害IJを占め，それ
? ?
にクロマツ，コナラ (Quercusserrata) が続いている。林床植生は，アズマネザサ，チヂ
ミザサ，ススキおよびナツノタムラソウが優占しているが，開き取り調査の結果によれば，
少なくとも 1986年以降は年に 1IEJ)下刈りが行われているが，下刈りの際に伐採した下
車等はその場にそのまま放置い林外への持ち出しは行っていない。なお，本調査を開始
した 2002 年以降は調査区内での FメIjりは行っていない。調査を行った 2002 年 i 月 ~2003
年 12月の 2年間に観測した林外の年平均気持主は 11.8uC;年降水量は1.728mmである。
調査地の土壌種は，後述する土壌断面の形態(表 2-2)および土壌の理化学性(表 2-3)
から判断して，両地点ともに，日本の統一的土壌分類体系第二次案(日本ペドロジー学会，
2002) におけるアロブェン黒ぼく土である。 I~際的な土壌分類体系である WRB (World 
Reference Base for Soil Resources 世界土壌照合基準) (FAO，1998)では) Silic Andosolsに
分類される。
2. 3 雨水，土壌溶液試料の採取および化学分析
スギ林，アカマツ林の調査IRI今において，胸高直径が全樹木の平均値に近く，また樹冠
形状も平均的と判断された樹木をそれぞれ 5個体ずつ選定し，林内雨と樹幹流を採取した。
林内雨は，ウェットオンリー型の降水サンプラー(メティック DTR-5)の関口部(面積:190 
cm2) が樹冠下の地上高1.5mになるように設置して採取した。樹幹流の採取方法は両地点
で異なり，スギ林では，内径 25mmのシリコンチューブを幹に環状に固定する方法(梨本・
河野， 1989) により採取した。アカマツ林では，マツの樹皮表面が粗いことから，ウレタ
ンラパ一法(柴田ら， 2000) により採取した。林外雨は，両調査区近傍の林外において，
林内雨と同じ仕様のサンプラーを用いて採取した。林外雨の採取地点には，転倒ます式の
雨雪量計(メティック， RR-5) を設置して降水量を測定した。林外雨，林内雨および樹幹
流試料の採取頻度は，原則として月 2回とした。
土壌溶液は，スギ林では調査区に隣接する区画(図 2-2))アカマツ林では調査区内(区1
2-3)で採取した。両地点ともに，セラミックポーラスカップ(大起理化工業， DIι3900-12) 
を用いて，電動式ポンプと圧力センサーを用いて吸引圧力を一定に保ち，雨水試料と同様，
月2回の頻度で採取した。スギ林では吸引圧を 67kPaとし)1回あたりの吸引期間は 3"-'4
日間とした。アカマツ林では吸引圧 20kPaの条件で連続的に吸引採取した。ポーラスカッ
プは，樹幹流による局所的な影響(佐藤・高橋 1996) を避けるため)J高屈のどの樹幹か
らも 1m以上離れた場所に埋設した。ポーラスカップを埋設した深さは，根域における物
質収支を把握することを目的に，後述する根量調査の結果(@2-4) に基づき，スギ林で
は 10cm， 30 cm， 50 cm， 100 cmの4深度 3 アカマツ林ではocm， 10 cm， 40 cmの3深度
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とした。なお，無機質土層の上端を深さ Ocmとした。両地点ともに l深度あたり 3本のポ
ーラスカップを設置し，同じ深度におけるポーラスカップ3本分のチューブを 1本に連結
し，小容量(スギ林:30 mL，アカマツ林 10mL)のポリエチレン試験管に採取した。そ
の|民試験管の後段に取り付けた容器に土壌溶液を溢れノさせて， H見炭酸による pH上昇が
少ない試験管試料を回収した。この試験管を用いた土壌溶液の採取方法については，次章
で詳述するむ
なお， 4章で述べる H十収支の推定に用いた雨水，土壌溶液試料の観測期間は両地点と
もに 1 年間であり，スギ林が 1997 年 10 月 ~1998 年 9 月，アカマツ林が 2002 年 9 月中旬
~2003 年 9 月中旬である。
採取した雨水試料と土壌溶液試料は，電力中央研究所の分析室(東京都狛江市)に搬送
し，孔径 0.22ドm のメンプランプイノレター(ミリポア， GSWP047) でろ過した後，ろ液を
用し¥て，以下の方法により化学分析を行った。楊イオン (Na-I-，K+， Mg2+， Ca2+， NH/) 
と陰イオン (cr，N03-， SO/-)はイオンクロマトグラフ法(ダイオネクス， DX-500)， Al 
はICP発光分光法(島津， ICPS-2000)で定量した。 溶存有機態炭素 (DOC) と溶存無機態
炭素 (DIC)は燃焼“非分散型赤外線ガス分析法(島津うTOC-5000)で定量した。 HC03・濃
度は DIC濃度と pHを用いて計算により求めた。全窒素は化学発光法(三菱化学，TN-05) 
により定量し，全窒素濃度から無機態窒素濃度を差し引くことにより，溶存有機態窒素
(DON) の濃度を算出した。 pHはガラス電極法で測定した。 ただし，次主主で述べるよう
に，土壌溶液はろ過時の脱炭酸により pHが上昇ーする可能性が高いと考えられることから，
pHは未ろ過試料を対象に測定した。
2.4 樹木による養分吸収量の澱定
樹木による養分吸収量は，業部の現存量が経年的に変化しないと仮定すれば，①樹体へ
の蓄積量，②リターフォーノレによる林床への還元量，③樹体からの溶脱量の 3つを合計す
ることにより，推定することが可能である (Coleand Rapp， 1981)。そこで，両地点におけ
る養分吸収量を推定するため，①~③を把握するための調査を行った。さらに，植物根に
よる養分吸収が起こる土壌層厚を推定するため?根量の調査を行った。以下では，①の樹
{本への蓄積量，②のリターフォールによる還元量，および根量に関する調査方法について
述べる。なお，③の樹体からの溶脱量については， 4章でその推定方法を述べる。
2.4. 1 樹体への蓄積量
樹体への年間あたりの元素蓄積量は，樹体各部位(幹，枝，根)の元素含有量に，部位
??
ごとの年間あたりの乾物蓄積量を乗じて算出した。スギ林，アカマツ林における樹体への
乾物蓄積量の算定方法は以下のとおりである。
スギ林では，まず，樹体の乾物現存量を以下に述べる方法により推定した。前述した 20
mX60 mの調査区内で毎木調査を行った結果，立木密度は上058本 ha-l，胸高断面積合計
は65.4m2 ha-1であり，絢高直径の算術平均値は 23.7cm，標準偏差は 5.3cm，範囲は 10.8
"-'41.4 cmであった(表 2-1)。この結果から，スギ個体を胸高直径が 20cm以下，20"-'25cm， 
25 cm以上の 3つのグループ。に分け，各グループで代表的な樹木個体を l本ずつ選定して
伐倒誠査を行った。調査時期は 1998年 10月"-'12月である。伐倒したスギ 3個体は，幹，
枝，葉の部位JjIJに分離し新鮮重を現地で測定した。幹は長さ 2mごとに分割し，それぞ
れ円盤サンブ。ノレを採取した。根は重機を用いて掘り起こした後，ポンプを用いて水洗して
土壌を除去した。この根の新鮮重を測定後，根株，大根(直径 50mm以上)， I判長 (5"-' 
50 mm)，小根 (5mm以下)に分け，各新鮮重を測定した。ただし，ノト根については，こ
の方法では，すべてを掘り出すことは難しいため?次に述べる方法で根量の調査を行った。
深さ約 150cmの土壌断面を作成し，土層ごと (0"'---10cm，10~30cm ， 30~50cm ， 50~70 
cm， 70~90 cm， 90~110 cm， 1l 0~130 cm) に面積 50cm四方の土塊を掘り出し，各土j蓄
に含まれる小根をハンドソーテイングにより採取した。採取した幹，校，根の試料は，実
験室に持ち帰り， 700Cで乾燥後，部位ごとに乾重量を測定した。単位面積あたりの乾物現
存量M (Mg ha-1) は次式から推定した(佐久間ら， 1994)。
M ヱ mi.SJSi (2.1 ) 
ここで，mi (i=1"-'3) :供試木 iの乾物重量 (Mg)， Si:供試木 iの胸高断面積 (m2)，Si・
ク、、ループ iの胸高断面積合計値 (m2ha-1) であるD
次に樹体への年間あたりの乾物蓄積量を算出するため，幹の円盤サンプルを用いて過去
5年間の年輪IJ高を測定し，供試木 iの年平均胸高断面積増加]量sgI(ldyr-i) を算出した。
この値と Siおよび、クゃルー プ iの幹の乾物現存量Bi(Mg ha-1) を用いて，幹への年間の乾物
蓄積量Bg(Mg ha-1 y(l) を次式より算出した。
Bg=LBi・SgJSi (2.2) 
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校と根の年間の乾物蓄積量は，これらが幹と同じ割合で成長すると仮定することにより，
(2.1 )式で求めた枝と根の乾物現存量を用いて算出した。
アカマツ林では，樹木の伐倒誠査は実施せず，幹のコア試料を用いた簡易法(森林立地
調査法編集委員会 1999) に準じて，以下に述べる方法により，樹体への乾物蓄積量を推
定した。前述した 30mX30 mの調査区内で毎木調査を行った結果，立木密度は 722本 ha七
胸高断面積合計は 40.7m2 ha-1あり(表 2-1)，その 93%をアカマツとクロマツが占めた。ア
カマツとクロマツの胸高直径の平均は 29.6cm，標準偏差は 8.0cm，範囲は 17.3'"'-'54.6cm 
であった。 2003年 9月に，調査i三内より総高直径，樹高，樹冠形状が平均的な供試木 10
本(アカマツ 6本，クロマツ 4本)を選定し，地表から高さ1.2'"'-'l.3m (胸高)の部位よ
り，皮ポンチを用いて，内径l.9cmの幹のコア試料を採取した。このコア試料を用いて，
過去 5年間の年輪IJfiを測定し，供試木 iの年平均胸高断面積増加量sgI(In2yr-i) を算出し
た。供試木 iの幹への乾物蓄積量Bgi (Mg yr-
1)は次式から算出した。
Bgi=Bi・Sgi/ Si (i = 1 '"-'1 0) (2.3) 
ここで， Bi:供試木 iの幹の乾物現存量 (Mg)，Si:供試木 iの胸高l!;Ii.面積 (m2) であるo
Biは，腕高直径と樹高の実測値より，換算式(林野庁計画課， 1961)を用いて幹の材積量 (m3)
を算定し，これに幹のコア試料の密度 (gcm-3) の実測値を乗じて算出した。単位面積あ
たりの幹への年間の乾物蓄積量は，供試木 10本の胸高WT面積と胸高I!l;T面積増加量から得ら
れる関係式を用いて，調査区内のすべての樹体について幹への乾物蓄積量を算定し，合計
することにより算出した。校と根における年間の乾物蓄積量は，スギ林と同様，校と根が
斡と同じ割合で、成長すると仮定して算出した。ただし，アカマツ林では，校と根について
は，乾物現存量を実測していないため，幹，校，根の 3つ部位の乾物現存量の比率がスギ
林と等しいと仮定することにより，枝と根の乾物現存量を算定し，乾物蓄積量を推定した。
樹体試料の元素含有量は，スギ林，アカマツ林ともに，部位男IJに樹体試料を乾燥後，微
粉末に粉砕した後，測定した。 Ca，Mg， K， Na， SおよびPは，粉砕試料を HN03とH202
で湿式分解した後，ICP発光分光法 (NipponJarrell-Ash Co.， ICAP-575)で定量した。窒素
含有量は粉砕試料を用いて元素分析計 (PerkinElmer，2400 I )で測定した。
2.4.2 リターフォールによる還元量
リターブオール(落葉落枝)による林床への元素還元量は， リターフォーノレ中の元素含
有量に単位面積あたりの乾物還元量を乗じて算出した。リクーフォーノレは，調査i玄内に直
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径1.0m (受け口面積:0.79 m2)のリタートラップを，スギ林は 5反復，アカマツ林は 9
反復設置して，月 1~21EJの頻度で 1 年間採取した。採取期間は，スギ林は 1998 年 6 月~
1999 i~三 5 月，アカマツ林は 2002 年 9 月中旬~2003 年 9 JlI=jコ旬である。採取した試料は実
験室に持ち帰り ，700Cで乾燥後，乾重量を測定し，単位面積あたりの乾物還元量を求めた。
リターフォーノレ試料の元素含有量の測定は，樹体試料と同様，乾燥後，微粉末に粉砕した
試料を用いて行った。測定対象とした元素およびその測定方法は，前述した樹体試料と向
ーである。
2.4.3 根量誤査
植物根による養分吸収が起こる土壌膚j享を推定するため，以下の方法で直径2mm以下
の根(細根)の現存量を調査した。スギ林では， 2.4.1で述べたように，根量調査!j寺に採取
した直径 5mm以下の根(小枝)の中から，直径 2mm以下の根(締根)を分離した。ア
カマツ林では，調査区内において，内径 68mmの土壌コアを，約 21間I1高， 20 地点で，
深さ 120cm まで採取した。土壌コアを，有機質土層，深さ 0~5 cm， 5"'-'10 cm， 10_._.，20 cm， 
20"'-' 120 cmでは深さ 20cmごとに分けた後，スギ林と同様な方法により土壌から細根を分
離した。
締根量の鉛直分布の結果を図 2-4fこ示す。スギ林では細根の密度はごく表層で大きく，
深さ 20cm 付近で一度減少し，深さ 70~90 cmにヒ。ークをもっこiJ_jの分布となった。深さ
90 cm以深では細根量は急激に減少した。アカマツ林では， k~ I1H、設の密度は無機質土j蓄の最
表層(O~5 cm)で最も大きく，深くなるにつれ急激に減少し，深さ 100cm以深には先I根
はほとんど存在しなかった。このように，締J恨の鉛直分布のパターンは両地点で異なって
いた。調査した深度範囲における単位面積あたりの細根量の合計を比較すると，スギ林と
アカマツ林で，それぞれ286gmーペ 392gm-2であり，アカマツ林の方が大きかった
2.5 土壌および地質に関する調査
2.5. 1 土壌断面誤査
両地点において，土壌断面調査を土壌調査ノ¥ンドブック(日本ベドロジー学会， 1997)に
準じて行った。スギ林は 1997年 6月に土壌溶液採取地点の近傍において，アカマツ林は
2001年 12月に調査区内において実施した。土壌断面調査の結果を表 2-2に示す。スギ林
における土壌層位は， Ah 層 (0~15 cm)， AB 層 (15~30 cm)， Bw)霞 (30~110 cm)から
構成され，土壌表層には， 1783年(天明三年)の浅間山の噴火で噴出した軽石が混入して
いる。アカマツ林における土壌層位は) Ah 層 (0~20 cm)， 2Ah 層 (20~87 cm)) 2Bw 層
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(87~135 cm) から構成され A層が厚いことが特徴的である。
2.5.2 土壌の理化学性
スギ林では土壌|主Fr面調査の際に層位男Ijに採取した土壌試料，アカマツ林では根量調査の
際に採取した土壌試料を用いて， J!lR ï~t K~[ll土(< 2 mm)を調整し理化学性の分析に供し
分析方法は以下のとおりである。
pH (H2U)および pH(KCl)は，土壌試料 10gに，それぞれ蒸留水， 1 mol L-1塩化カリ
ウム溶液を 25mL加え，ときどき振り混ぜ， 1 時間後にガラス電極法で測定した。全炭素
含量および全窒素含量は，風乾細土を微粉末に粉砕した試料を用いて，元素分析計
(PerkinElmerラ2400rr)で測定した。交換性 AI量を測定する際には，土壌試料 2gに 1mol 
L-1.塩化カリウム溶液を 50mL 加えて 1時間援とうし， NO.5Cろ紙でろ過した後，ろ紙上
の締土をさらに 50mLの塩化カリウム溶液で洗浄して 100mLに定容した。この抽出液中
のA1をlCP発光分析法(島津 ICPS-2000) より定量した。
交換性塩基量と!場イオン交換容量は，実験器具等の制約などの理由により，以下で述べ
るとおり，スギ林とアカマツ林とで異なる方法により測定した。アカマツ林では，交換性
塩基量とi場イオン交換容量ともに，セミミクロショーレンベルガ一法(ゴ二壌環境分析法編
集委員会， 1997) により測定した。すなわち，浸透管に土壌カラムを作成し，酢酸アンモ
ニウム中の NH4十で交換性塩基を交換・浸出した。その後，エタノーノレで余剰の酢酸アン
モニウムを洗浄し，次いで塩化ナトリウム溶液で NH4十を浸出した。酢酸アンモニウム浸
出液中の塩基性!湯イオン (ct¥Mt¥kt，Na十)，塩化ナトリウム浸出液i干!の NH4-¥ を定
量することにより 3 それぞれ交換J性塩基量，陽イオン交換容量を求めた。一方，スギ林で
はラ交換性塩基量はバッチ法により測定した(土壌環境分析法編集委員会， 1997)。すなわ
ち，土壌試料2gにpH7に調整した酢酸アンモニウム溶液を 50mL加えてい時間振とうし，
NO.5Cろ紙でろ過した後，ろ紙上の細土をさらに 50mLの 1mol L-1酢酸アンモニウム溶液
で洗浄して 100mLに定容し，得られた抽出液中の塩基性陽イオン (Ca2i
.
，Mg2+， K-1
-
， Na十)
を定量した。!場イオン交換容量は，土壌試料2gをrfl=酸カノレシウム溶液で処理してカノレシ
ウム飽和させた後，アルコールによる洗浄を行わずに塩化ナトリウム溶液で抽出する方法
(Wada and Harada， 1969) に準拠することにより測定した。
土壌試料の理化学性の分析結果を表 2-3に示す。スギ林，アカマツ林ともに，炭素含量，
窒素含量，交換性 AI:量陽イオン交換容量 (CEC)は最表層で最も大きく，下層にいくに
したの九¥減少した。土壌の pHは，最表層で最も低く，下層ほど高い傾向を示した。交換
性塩基については，全層にわたって交換性の Ca の占める割合が 70~90% と大きかった。
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両地点での土壌の理化学性の違いは表層ほど顕著であり，表層土壌で比較した場合，アカ
マツ林ではスギ林に比べて，土壌の pHが{尽く，塩基飽和度 (BS)が小さかった。さらに，
交換性 Al量が顕著に大きく，逆に交換性塩基量は小さかった。以上のことから，スギ林と
アカマツ林は，ともに交換性塩基や交換性 Alに富むj関連が集穣していると考えられるが，
土壌の酸性度に違いがみられ，アカマツ林でより土壌表層の酸性化が進行していることが
推察された。
2.5.3 地質調査
両地点において実施したボーリング調査の結果を表 2-4に示す。スギ林では，基岩は安
山岩であり，たまねぎ状風化が進行し，ほぼ土砂状を呈していた。安山岩の上位には厚さ
1.7111のローム層が認められた。表土厚は 1.2111であった。アカマツ林では，調査を行った
深さ 151まで火山灰質締砂，安山岩およびスコリアからなる火山灰質砂磯であった。そ
の上位には厚さ 4.2111のローム層が認められ，表土厚は 1.41であった。
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表 2-1 ~調査地の諸元
スギ林 アカマツオノ~
位置
群馬県富両市(I日妙義町) 群馬県前嬬市(I日宮城村)
大桁県有林 電力中央研究所赤城試験センター
植生
スギ人工林 アカマツ一次林
(樹齢38年， 1997年時点) (樹齢50'"'-'5年， 2002年時点)
土壌種 黒ぼく土 黒ぼく土
地質 安山岩 安UJ岩
標高 (11) 540~560 590~600 
年平均気温 CC) 12.13 11.8b 
年降水量 (11m) 1，653a 1，728b 
平均樹高 (11) 20 16 
平均胸高直径 (CI1) 23.7 29.6 
立木密度(本ha-I) 1，058 722 
胸高断面積合計 (n}ha-l) 65.4 40.7 
樹木の乾物現存量 (MgIな1)
葉部 19.5 
校音1) 16.7 
幹部 158 130 
地下部(摂) 35.1 
リターフォーノレ乾物還元量 (Mgha-I yr-I) 6.8 6.4 
a1997 年 4 月 ~2000 年 3 月 (3 年間)の観測値
b2002 年 1 月 ~2003 年 12 月 (2 年間)の観測値
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片品
∞ 
調査地点:大桁県有林内ユギ人工J体
調査日 1997年6月 12日
層イ立
深さ
層界(cm) 
Ah 。~J5 平坦・明{深
AB 15~30 平坦・判然
Bw1 30~~58 平坦.~智i変
]き1'2 58~~85 平坦・判然
Bw3 85~110 
土色a
黒 7.5'1.ヨミ211
日音褐7.5YR3/3
褐つ 5YR.11.4
褐 7.5YR4/4 
褐 10YR4/4
調査地点:赤城試験センター内アカマツ林
調査日 :2∞l年 12月12日
層位
深さ
層界 土色a(cm) 
Ah 。~20 波状・ヰ'Ij然 黒 7.5)ヨミ211
2Ah1 20~総 液状・明瞭 黒 7.5YR111 
2Ah2 48~75 波状・織変 黒褐7.5)ヨミシ2
2Ah3 Î5~87 液状・判然 黒褐 10)守主3/2
213w1 87~109 波状・断変 争各 10¥ヨミ 4/4
213¥1'2 ぬ9~135 業褐 10y1~5/6
傾斜:28.50 
斜lIDの向き:N750W 
結核・斑紋 有機物
なし すこぶる富む
なし 'f;む
なし 含む
なし 含む
なし あり
{疾斜'.9"
斜面の向き:S5aつE
結核・斑紋 有機物
なし オこぶる2芸む
なし すこぶる富む
なし 2富む
なし 合む
なし 合む
なし あり
表公2 土壌断面調査の結果
調査日の天候・情
調査前日の天候.日青
土性 産業
HC 
軽石半風化小細iJP:角磯
合む
HC 
軽石土手風化小綿iJP:魚礁
あり
日C 半風化細亜角磯あり
日C
半風化および風化ない
しfI:i6朽細ノj、車角毒薬あり
HC 
半風化および風化ない
しj穏朽小細ヨ互角穣あり
調査日の天候:矯
調査前日の天候:I清
土性 磯
HC 半風化小結i直角草案3つり
日C 土手風化小細亜魚礁あり
日C なし
BC なし
HC なし
HC なし
f舜進
小・極小田粒状構
造発達弱度
亜角f息状発逮弱皮
亙角塊状発達弱皮
直角塊状発i蒙弱な
いし中皮
iJP:角塊状発達~cp 度
構造
団粒状発達~~度
草魚塊状発達弱度
直角塊状発達弱皮
亙角塊状発達弱な
いし中度
亜発塊状発達中皮
軍予号塊状発i雲司コ度
a 新版標準土色rjll~ (農林水産省農林水産技術会議事務局監修)に準じて示した。
粘着性 可塑性 ち密度 2七~:$: 授の状態 湿り
中 !ゴコ ‘、
細含む i皐;J、めり
時コ 中 9 ノj、組合む ;J、細あり 混
中 中 J.1 ;J、細含む ;J、完おあり 1車
dコ dコ 18 小組合な ;J、先おあり ?毘
5]~ 中 21 小組合む 細あり 半湿ないしj毘
粘着性 可塑性 ち密度 孔隙 被の状態 湿り
51リ] ロ司可コ 19 ;J、細含む
中小あり，
半?毘
細含む
5 弱ないし 19 ;J、細含む 中小紡iあり 混中
弱ないし
中 17 小寺おあり 中ノj、細あり 混中
5]~ ぱコ 21 小綿あり 細あり ?毘
~~ コ 中 26 ;J、先おあり なし 湿
耳ロ3耳2 中 25 小綿あり なし 湿
表 2・3 土壌の理化学性
深さ pH 交換性塩基 (cmo~ kg-l) CEC 13S3 交換J性Al 全炭素
C庁4上七
層{立 (cm) HゥO KCI Ca2+ Md+ K十 Na+ ilコk歪ロ+ (cmoJc kg-
1
) (百) (cmo~ kg-1) (g kg-1) 
(a) スギ林
Ah 。~]5 5.24 4.39 5.5 0.40 0.27 0.05 6.2 24 26 1.7 86 6.2 ]4 
A13 ]5~30 5.76 5.13 3.4 0.26 0.15 0.03 3.9 14 28 0.15 32 2.2 14 
13yv1 30~58 5.61 5.32 2.6 0.27 0.15 0.04 3.1 1 27 0.09 28 2.0 14 
13w2 58'"'-'85 5.42 5.29 2.8 0.37 0.15 0.04 3.3 13 26 0.]2 29 2.3 13 
}3w3 85~110 5.60 5.55 2.6 0.57 0.1 ] 0.03 3.3 ]0 34 0.06 1 0.2 50 
(b) アカマツ材L
ト4
c.o 
Ah 。~5 4.34 3.86 2.6 0.48 0.45 0.07 3.6 44 8.3 9.8 172 9.8 18 
Ah 5~10 4.73 4.34 0.9 0.17 0.18 0.03 1.3 24 うつ 4.4 94 5.6 17 
Ah 10'"'-'20 4.96 4.59 1.1 0.15 0.11 0.03 1.4 20 7.1 1.7 64 3.8 17 
2Ahl 20~斗O 5.27 4.79 1.7 0.15 0.09 0.03 2.0 27 7.5 1.0 74 3.7 20 
2Ahl-2Ah2 40'"'-，60 5.39 5.04 2.6 0.25 0.06 0.04 2.9 28 10 0.32 64 3.2 20 
2Ah2勘2Al13 60，-，_，'80 5.48 5.33 3.5 0.42 0.06 0.05 4.0 25 16 0，08 47 2，3 20 
2Ah3-213¥v1 80~100 5.61 5.45 4.0 0.55 0.06 0.04 4.7 23 21 0.03 35 1.8 19 
2Bwl-2Bw2 100~120 5.81 5.61 2.5 0.47 0.07 0，04 3.1 15 20 0.02 14 1.0 14 
a塩基飽和度 (Basesaturation)であり，陽イオン交換容量 (CEC)に占める交換性塩基の割合を意味する。
表 2-4 地質柱状図
第 3章 脱炭酸にともなう土壌溶液試料の pH上昇
3. 1 はじめに
土壌溶液を採取する方法には，ポーラスカップ(力IJ藤ら， 1993;大類ら， 1993;図子ら，
1993)やポーラスプレート (Davidand Gertner， 1987) を用いる吸引法，ゼロテンション型
ライシメータによる方法(井上ら， 1993;若松・東， 1996) ，遠心分離法(¥lJ¥l笥・木下， 1969)， 
力IJ庄空気による排出法 (Rossand Bartlett， 1990) ，調整溶液による置換・排出法 (Lawrenceand 
David， 1996) などがある。本研究では，前章で述べたように，土壌溶液の採取にはポーラ
スカップによる吸引法を用し1た。本法は， 1)原位置の土壌j容液を，土j習をきしさずに繰り返
し採取できる， 2)操作が簡易である， 3) 吸引法のため比較的短時間で土壌溶液を採取で
きる，などの特長を有することから，国内外で広く用いられている。しかし，一般に土壌
空気の C02 分圧は大気のそれより 1~2 桁高いため，土壌空気と平衡にある土壌溶液を大
気に開放すると脱炭酸が起こり， pHが上昇する (Suarez，1986， 1987)。その結果，溶液中
に水酸化物の沈殿が生じ，溶液組成が変化する可能性があり， とくに重金属のような微量
元素を定量する場合に問題となる。また，土壌酸性化にともなうアルムニウムの溶出など
土壌中での化学反応について研究する際，上昇後の pHの値を用いることは望ましくない
(下垣・大隅， 1988)。さらに，次章において，土壌ー植生系での酸の収支を算定する際p
土壌溶液の pHを正確に把握することが重要である己こうした問題に対処するため， Suarez 
(1986) は大気との接触が少ない土壌溶液を採取する方法を考案した。
本研究では，スギ林，アカマツ林ともに， Suarez (1986)の原理を応用することにより，
前章で述べたように脱炭酸が起こりづらい方法で土壌溶液を採取した。本章では，スギ林
を対象に，この改良法と従来法で採取した土壌溶液の pHを比較することにより，改良法
の効果を調べた。さらに，土壌空気の CO2分圧の観測値を用いて土壌溶液の pHを推算し，
改良法で測定される pHとの異同を調べるとともに，改良法の長所と問題点について考察
した。
3.2 実験方法
3.2. 1 従来の土壌溶液の採取方法および pH測定方法
本研究では，従来のポーラスカップによる土壌溶液の採取方法，および pHの測定方法
を以下のように想定した。
①ポーラスカップと採取容器(フラスコ)を直接つないで，土壌溶液をプラスコに採取す
る。
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②フラスコに採取された土壌溶液を，月IJの容器に移して実験室に持ち帰る。
③持ち帰った試料は，メンプランプイノレター等を用いて吸引ろ過する。
④ろ液を適当な大きさの容器に移し，大気に開放した状態でガラス電極法により pHを測
定する。
上記の従来法では，①フラスコ内に加えて，②持ち帰り j有の容器i九③ろ過の過程，お
よび④pH測定の過程において，脱炭酸が起こる可能性がある。そこで，これら①~④の過
程を 3.2.2~3.2.4で述べるように改良し，従来法により測定した pH との比較を行った。
3.2.2 土壌溶液採取装置
改良した土壌溶液採取装置の構成を[z]3-1に示す。採取容器内で、の脱炭酸を抑制するた
め，ポーラスカップとフラスコ(容量 1，000mL)の間に低容量 (30mL)の試験管げす径
16 mm，外径 18mm，長さ 175mm，ポリプロピレン製)を取り付け，試験管からフラ
スコ側に土壌溶液を数回溢れさせることにより なるべく空気に接しない土壌溶液を回収
できるようにした(過程①の改良)。フラスコ内には 60mL以上の土壌溶液を採取した。
この原理は Suarez(1986) の方法と同じであるがラ Suarez ( 1 986 )は容量 10mLの試験管
を使用しているのに対し，本研究では試料の pH測定および化学分析を行うのに十分な量
を確保するため，容量 30mLの試験管を用いた。
ポーラスカップから取り込まれた土壌溶液は キャピラリーチューブ(I村径:1 mm) を
介して試験管の底部に流入し，その後，試験管が土壌溶液で完全に満たされると，シリコ
ン栓の底面まで挿入した注射針を通過してフラスコ側に溢れるようにした。こうすること
のメリットは， 1)試験管内の気相をほとんど取り除くことができる， 2)試験管内に最初
に採取されて脱炭酸を受けた土壌溶液を，フラスコ側に効率的に排除できることである。
一方，フラスコ側に溢れた試料は，従来法と同様にフラスコ内で、脱炭酸の影響を受けるこ
とになる(過程①)。
3.2.3 土壌溶液の採取手順
[20 3-2に土壌溶液の採取方法を模式的に示す。スギ林においては，強酸性の樹幹流の影
響により，樹幹近傍の表層土壌が著しく酸性化していることが知られている(佐藤・高矯3
1996)。そこで， 2.3.1で述べたように，樹幹から 1m以上離れた;場所(樹幹遠方)で¥深
さ10cm， 30 cm， 50 cm， 100 cmの4深度で土壌溶液を採取するとともに， pHの低い土壌
溶液試料を得る目的で，胸高直径が平均的な l本のスギ(胸高誼径 22.6cm)を対象に，樹
幹から F流方向(傾斜 280 )の距離 10cmの位置(樹幹近傍)にポーラスカップを 2本埋
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設し，深さ 10cmの土壌溶液を採取した。本章では， 1997 年 6 月 ~1998 年 5 月の 1 年間に
月2回の頻度で採取した土壌溶液試料(採取回数:合計22IEJ)を用し 1た。 1IEJあたりの採
取期間は 3"'-'4日間である。
プラスコに採取された試料は，容量 250mLのポリプロピレン製容器に移して実験室に
持ち帰った(過程②)。フラスコ試料の採取量が 250mL よりも多い場合は，試料をよく撹
持した後，容器一杯に試料を入れた。一方，試験管試料は採取装i置から取り外し，素早く
シリコン栓でふたをした後 試験管ごと持ち帰った。このとき試験管内の気相率は 2%以
下であった(過程②の改良)。
3. 2. 4 土壌溶液試料の化学分析
試験管試料はろ過せずに pHと溶存無機炭素 (DIC)濃度を測定した(過程③の改良)。
これらを以後， pH (tube)， DIC (tube) と表す。一方，フラスコ試料は孔径 0.22 ~lm のメ
ンブランプイノレター(ミリポア， GSWP047)でろ過した後， pHとDIC濃度を測定した(過
程③)。これらを以後， pH (flask)， DIC (f1ask) と表す。さらに，ろ液の一部を 10分間i爆
気して大気と平衡させたのち， pHと DIC濃度を測定した。これらを以後， RpH， DIC 
(aeration) と表す。
前章で述べたように pHはガラス電極法で測定したが，大気に開放して測定した場合，
pHは徐々に上昇する傾向が認められた。これは pH測定中に脱炭酸が進行するためと考え
られた(過程③)。そこで，ガラス電極をそれと同じ径の穴を開けたシリコン栓に通し，そ
のシリコン栓でpH測定用の容器にふたをした。これにより pHが測定iゃに上昇することは
なくなった(過程④の改良)。この方法はフラスコ試料の pHを測定する際にも適用した。
ふたをしない場合， pHは RpHまでj二昇し続けると考えたからである口さらに，ろ過後の
試験管試料とフラスコ試料を対象lこ， Natk¥Mg2-¥ct，NH41ci¥N03¥Sof，Al
を前章で述べた方法により定量した。さらに，プラスコ試料については，溶存全炭素 (DTC)
を定量し，溶存有機態炭素 (DOC)濃度を DTCから溶存無機態炭素 (DIC)を差し引くこ
とにより求めた。
3.2.5 土壌空気の CO2分圧の測定
土壌溶液採取位置から 2"'-'3m離れた地点で土壌空気の C02分圧を測定した。測定方法
は1高膜ガラス電極法(佐藤・高橋ラ 1997) とし， CO2濃度計には東亜電波工業製 CGP-l (ポ
ータブ、ル型)を用いた。測定は 1997年 5月中旬， 8月中旬， 1月中旬， 1998年 2月下旬
の計4回行った。それぞれ 10cm， 30 cm， 50 cm， 100 cmの4深度で表層から下層に向けー
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て連続する 4日間で測定した。土壌層位の撹乱の影響を避けるため，各時期の観測孔は!司
ーではなく，水平方向に 0.3~0.5 mずつ縦れた別個の孔とし
3. 3 従来法と改良法による土壌溶液の pHの比較
|翠 3-3に土壌溶液の pH(tube) とp在住ask)， RpHの関係を示した。樹幹遠方ーでは， pH 
は試験管試料よりもフラスコ試料のほうが高く，さらに曝気した試料で高くなる傾向を示
したo pH (flask) とpH (tube) の差は平均で 0.29，最高で 0.92 であった。 I~ 3-4に土壌溶
液の深さごとの DIC濃度を示した。 DIC (aeratIon)の測定は 1997:9三 6月"-'9月の計 8回し
か行っていないため， DIC (tube)， DIC (孔ask) も同じ期間の平均値を用いた。土壌溶液
のDIC濃度は，すべての深さで試験管試料よりもフラスコ試料のほうが低く，さらに爆気
した試料で低くなった。 DICは溶存炭酸種の総和と考えられるため，フラスコ試料で pH
が上昇したのは，次式による脱炭酸が起こったためと考えられる。
HC03物十日→→ H2C03*→ CO2i十日20 (3.1) 
ここで， H2C03*は CO2(aq) 十 H2C03を表す。一方，樹幹近傍では，DIC濃度は低下した
ものの， pHはほとんど変化しなかった。この理由は次のように考えられる。
試験管試料の H十濃度と HC03-濃度の関係を図 3-5に示した。 HC03-濃度は後述する
(3.5)， (3.6)， (3.11)式を用いて， DIC (tube) とpH(tube)‘から算出した。参考のため，
大気の C02分圧 [36Pa = 3.55 x 10九tm(Stumm and Morgan， 1996) ] ，およびその 10倍の値
(360 Pa) と平衡にある溶液の註ト濃度と溶存炭酸種田2C03*，HC03-)濃度の関係、を示し
た。活動度係数は試料の平均値 0.965を用いた。樹幹遠方では， HC03蜘濃度は『濃度より
も 3~125 倍高かったため， (3.1)式の脱炭酸により H-1濃度が大きく低下し，pHが上昇
したと考えられる。一方，樹幹近傍では， HC03-濃度は H十濃度よりも 1"'-'2桁程度低かっ
たため，脱炭酸による pH上昇はわずかであったと考えられる。樹幹近傍における DIC濃
度の低下は，炭酸種の大部分 (98%以上)を占めていた H2C03*が脱気したことに起因す
る。
3. 4 改良法による土壌溶液の pH上昇の抑制効果
試験管試料の採取と pH測定に!際しては，極力脱炭酸が起こらないように注意を払った
が，採取装置から試験管を取り外すとき，および pH測定時に一時的に大気に解放したむ
こうした操作にともなう pH上昇の程度を評価するため， I爆気した試料に現地と!司じ分圧
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のCO2ガスを吹き込んだ場合の平衡 pH(pH (cal))を計算し， pH (tube)の値と比較し
以下に pH (cal) の計算方法を示す。
電気的中性条件から，土壌溶液のイオン種の収支は次式で表される。
[Ca2+J + [Mg2+J + [Na~] + [K'I] 十 [NH4つ戸 [SO/-J-[N03-J -[CrJ 
[HC03-J + [CO/-J十 [OH-J+ [R-J -[註勺ー [.E Al
lつ (3.2) 
ここで， [ J:当量濃度 (molcL-
1
)， R-:有機陰イオンタエAll十:A!イオン種の総和であ
る。 pH< 6.9 (= RpHの最大値)のとき?左辺の各イオン種の濃度は pHによらず一定であ
るから，右辺の総和も一定である。その値を αとおき，
α= [HC03-J + [OH-J + [R-J -[日つ (3.3) 
とした。 [C03
2-JはpH< 6.9のとき， [HC03-J よりも 3桁以上低いため無視した。計算の
対象とした試料の[エAl1つは最大 lブドmo1L-1 (深さ 10cm) であり，その大部分は十l
価以下の有機錯体である(佐藤ら 2001)。しかし具体的な錯体の形態は不明であるため，
[エAl1つは考慮、しなかった。
有機陰イオン Rー の定性，定量分析は行っていないので，解離定数 Kaのそノカルボン酸
を仮定した。
Ka= (H十) (R-) / (HR) (3.4) 
CO2のへンリ一定数K1七溶存炭酸の第一般解離定数KI' 水のイオン積Kwは次式で表され
る。
KH= (H2C03*) / PC02 = 10-6.48mo! L-1 Pa-I 
KI = (HC03-) (日卜)/ (H2CQ3*) = 10-6.35 mol L-1 
(3.5) 
(3.6) 
Kw= (H+) (OI-f) = 10・14.00mofむ2 (3.7) 
(3.3) ~ (3.7)式から， (百十)と PC02の関係式として次式が得られる。
(日十) 2十afi (H十)-10-12.83 PC02 -10句14.00_ flKa [Rt] (日十)/ {Ka十./J (H十)}= 0 (3.8) 
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ここで， ( ):活動度 (molL-1)， fi: 1価のイオンの活動度係数， PC02: CO2分圧 (Pa)，
[Rt] :有機酸種の全濃度 ([HR]+ [R-J， mol C 1) である。用いた定数値は， pH測定時
の室温に近い 250Cにおける値 (Stummand Morgan， 1996)である。本研究で採取した土壌
溶液のイオン強度はすべて 10-2.3以下であったので，fiの計算には Debye-Huckelの極限式
を用いた。
logf= -A i ]0.5 (3.9) 
ここで z イオンの'竜荷， ]:イオン強度である。係数 A は 250Cの値 0.511 [水の比誘電
率 78.3(日本化学会， 1993)J とした。
l曝気した試料の (H十)， fi， PC02， Ka， [Rt]を (3.8)式に代入することにより， α値を決
定することができる。しかし，Kaと [Rt]は未知なので〉はじめに [Rt]= 0と仮定して α
値を算出した。対象としたのは 1997年 8月に採取した 4深度の試料である。これらの試料
の(日十)は RpHから，五は (3.9)式から求めた。 Pco?はDIC(aeration) から計算した。
[DIC] = [H2C03*] + [HC03-J (3.10) 
とおき， (3.5)， (3.6)式を用いると，PC02は次式で表される。
PC02 = [DIC] f1 (H寸-) 106.48 / {fi (日勺十 10働6.35} (3.11) 
こうして求めた α値，および土壌空気の PC02の観測値を (3.8)式に代入することにより
pH (cal) を計算した。
図 3-6に土壌空気の CO2分圧 (PC02) の鉛藍分布を示した。 PC02は大気のそれ (36.0Pa) 
の2---34倍の範囲にあった。また，すべての季節で PC02は深さとともに増大するパターン
を示した。 CO2分圧の絶対値は暖候期に高く，寒イ長期に低し 1傾向を示した。
図 3-7に 8月に採取した 4深度の土壌溶液の pH(cal) ， pH (tube)， pH (f1ask)および
RpHの値を示した。 pH(tube)は pH(cal) よりもつねに高く，その差分は PC02が高い深
部ほど大きかった。両者の差は，深さ 50cmと100cmでは pH(tube) とpH(flask) の差
に匹敵する大きさであった。
次に有機酸の存在を仮定した場合の pH(cal) を試算した。理論上は有機駿の pKa値が
{RpH + pH (cal)} /2のとき， pH (cal)への影響が最大である。このため， IZJ 3-7に示し
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た各深度の {RpH+ pH (cal)} /2の平均値 6.01をpKaとした。 [Rt]とpH(tube) -pH (cal) 
との関係を I~ 3-8に示した。深さ 10cm， 30 cmでは，有機器変が 20μmolL-1存在すればpH
(cal)とpH(tube)との差はほぼ 0になる。一方，深さ 50cm， 100 cmでは有機酸が 20ドmol
U存在しでも，依然として両者の差は 0.45，0.38と大きかった。一般に存機酸濃度は下層
のほうが腐植に富む表層よりも低いことから， pH (cal) と pH (tube) の差を有機酸で説
明することは難しい。実際，試料の DOC濃度 (Cμmo1L-1) は 10cm : 744， 30 cm : 179， 
50 cm : 173， 100 cm : 121と下層ほど低かった。 (3.3)式で考慮しなかった Al種につし¥て
も，深さ 10cm， 30 cm， 50 cm， 100 cmの全濃度 (μmolL-1) は，それぞれ1.7，0.7， 0.7， 
0.9と表層ほど高く， しかもともに低濃度であるから， pH (cal) とpH(tube)の差を説明
することは難しい。
以上の結果から， pH (tube) > pH (cal) となった主な原因は，試験管試料でも脱炭酸が
起こったためと推察される。両者の差が深部ほど大きくなった理由は， CO2分圧が高いほ
ど，それと平衡にある土壌溶液が大気に接したときの税炭酸の程度が大きいためと考えら
れる。この場合，脱炭酸は試験管試料の採取過程，あるいは試験管の取り外しゃ pH測定
の過程のどちらで主に起こったかが問題である。そこで，次節では，採取過程における脱
炭酸の割合を試算した。
3. 5 採取過程における改良法による土壌溶液の pH上昇の試算
吸引法であるポーラスカップ法では避けられない問題として〉減圧による脱炭酸がある。
大気圧を 101kPa (1 atm) と仮定すれば，フラスコ内の圧力は 34.7kPaであるから，大気
圧の 0.342倍である。こうした減圧により脱炭酸は起こるであろうが， I荷!i寺に脱窒素ーや脱
酸素も起こるはずである。
そこで Suarez ( 1987 )のモデルの考え方を踏襲して，試験管内での 3気体の残存率を試
算した。考え方は次の通りである。試験管内には初めに 34.7kPaの大気が満たされている。
その中に一定量 (Vs)の土壌溶液が流入し，気液平衡に達する。その中に，さらに Vsの土
壌溶液が追加され，新たな気液平衡に達する。これを繰り返すとき，気体の状態方程式 (PV
= nRT)とへンリーの法別 (KHP= c)を用いると， N2とO2の物質収支は次式で表される口
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Py-1・VA/ (R 'T)十 Py-1'KHy'Vレi十円Is'KHy'Vs 
(気相のそル数) (液相のモノレ数) (流入した土壌溶液中のモル数)
気液平衡前
= P y' V A • X / (R' T) + P y' KHy' VL (3.12) 
(気相のそノレ数) (液相のモル〆数)
気液平衡後
ここで， Py:試験管の気相における気体 yの平衡分圧， Py-1 最後の土壌溶液が流入する前
の気体 yの平衡分j王 PyS:土壌空気の気体 yの分圧， KHy:気体 yのへンリ一定数， R:ガ
ス定数 (0.812L Pa 1110r1 K-1)， T:絶対混度 (K)，VA :試験管の気相の体積， VL :試験管
の液相の体積， Vs:試験管に流入した土壌溶液の体積， VL-1 最後の土壌溶液が流入する
前の液相の体積 (=VL-VS)' x: 脱気にともなうんの膨張率(=1.01~ 1. 23) である。 (3.12) 
式を Pyについて整理し N2と02のPyを計算した。
CO2については，気液平衡に加えて液相中で炭酸の解離 (H2C03本件 HC03-十日卜)が起
こるから， (3.12)式の左辺に[HC03-]L_l・VL-1十[HC03-]s. Vs，右辺に[HC03lL・VLを加える
と物質収支式が得られる。 Pyを計算するには， [HC03-]Lを消去する必要があるが，脱炭酸
が起こると日十と HC03ー が等モル消費されること [(3.1)式参照]を考慮することで，Py 
について整理することができる。補遺に Pyの計算式を示した(式の展開は省略)。
計算には以下の仮定を設けた。
①大気の組成 (m311-3) は， N2:O.782，O2:0.207， CO2:3.55X10てH20 : 1.02 X 10-2 
②土壌空気の組成 (11311-3) は， N2:O.779， O2:0.195， CO2:1.20XIO♂， H20: 1.39 X 10七
③土壌溶液の組成は，1 = 1.23 X 10-31101 L-1， [HC03 -J= 9.91 X 10-51101 C10 
④土壌溶液の pHは5.630
⑤試験管内の気相の全圧は 34.7kPaの一定。
⑥試験管内の気相率が 2%まで低下した段階で溶液がフラスコ側に溢れだし〉その後は試
験管内の気相率は2%で一定。
⑦温度は 12.10C(当該地点の年平均気温)。
③気体のへンリ一定数 (1101C1 Pa-1) (化学工学会編， 1988) は， N2: 10-8.10， O2: 10-7.79， 
CO2 : 10-6.300 
⑨溶存炭酸の第一酸解離定数 (molCl) (化学工学会編， 1988) は 10州 40
⑬水の蒸気圧(田本化学会編， 1993) は 1.41kPao 
仮定②の CO2濃度は 8月に深さ 100C11で観測された値である(図 3-6)。また，水蒸気は
画 28回
飽和水蒸気であり，蒸気圧は仮定⑬の値である。仮定①の水蒸気圧は当該地点の相対湿度
の年平均値 (73%)から換算した。仮定③の溶液組成は 8月に採取した深さ 100cmの試料
の組成である。仮定④の pHは，仮定③の溶液が仮定②の土壌空気と平衡にあるときの値
である。仮定⑥の気相率は実測された値の最大値である。③~⑬の定数値は 12.1
0
Cのとき
の値である。 (3.12)式中の xの値は， 3気体の平衡分圧および、水の蒸気圧の合計が仮定⑤
の全圧につねに等しくなるように試行錯誤的に算定した。
lil 3-9の上段に試算結果を示した。図の横軸は試験管の容積に対する採取された土壌溶
液の容積の割合 (Rv)であり ，Rv> 0.98では土壌溶液がフラスコ候IJに溢れていることを意
味する。縦軸は土壌空気を基準にした場合の試験管気相中の気体の残存率である。土壌溶
液が試験管に最初に流入した段階では，土壌空気の CO2分圧 (1，216Pa) が試験管内大気
のそれ (12.3Pa)の99倍と高いため，脱炭酸が活発に起こる。その後，CO2の残存率は徐々
に上昇し，Rv> 5のとき残存率は 96%まで上昇する。このときの pH変化を図 3-9の下段に
示した。本研究で採取した全試験管試料の Rvの最小値は 3，平均値は 19であるから，減
圧によって 4%程度の脱炭酸が起こったと推定される。そのとき仮定④の土壌溶液の pHは
0.02単位上昇するにすぎない (lil3-9下段)。
J この試算では，試験管に到達するまで土壌溶液はまったく脱炭酸を起こさないと仮定し
た。しかし，セラミック採水部 (lill3-1) の内部には 10mLの空間があり，そこに流入し
た土壌溶液はただちにキャピラリーチュープに移行する仕組みになっている。したがって，
li 3-9上段と同じことが採水部で起こったと推定される。そこで，採水部には初めに 34.7
kPaの土壌空気が満たされており，そこに土壌溶液が 1mLずつ流入し，気液平衡めのちに
チューブに移行したと仮定してlil3-9上段の試算結果におよぼす影響を調べた。その結果，
図3-9上段の CO2の曲線が右側に Rv= 0.29平行移動する程度の影響であった。
以上で述べた試算では，土壌溶液が試験管に流入する過程において，つねに気液平衡お
よび炭酸の解離平衡が成り立っと仮定した。後者については，炭酸の解自i:は瞬時に起こる
速い反応であるから，平衡を仮定することは妥当であろう。一方，気液平衡に到達したか
どうかは不明であるが，平衡に到達しなかった場合，気体の残存率は平衡を仮定した場合
の図 3~9 上段よりも大きくなるであろう。したがってう脱炭酸にともなう pH 上昇は i君子9
下段よりも小さくなる。
以上のことから，試験管試料の採取過程においては，脱炭酸はほとんど起こらず， pH 
(tube) > pH (cal)となった主な原因は，試験管の取り外しゃ pH測定の過程で脱炭酸が
起こったためと結論される。これは， pHの測定を大気i宇で行う限りは避けーられなし¥問題で
あるが，このことは，大気に解放せずに試験管試料の pHを測定する工夫がなされれば，
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真の値にかなり近い pHが得られることを示唆する。 ・方，土壌溶液を直接フラスコに採
取する従来法では，採取段階ですでにかなりの脱炭酸が起こる。図 3-9上段の横軸におけ
る f試験管j の容積を「フラスコj の容積に読み替えれば，試算結果は従来法にそのまま
当てはまる。たとえば容量 500mLのフラスコに土壌溶液を 250mL採取した場合，Rv = 0.5 
であり， CO2の残存率は 46%となる。このとき， J二記の土壌溶液 (pH5.63) のpHは0.33
単位上昇する。
3. 6 まとめ
ポーラスカップを用いる従来の土壌溶液採取方法では，採取容器(フラスコ)内で脱炭
酸が起こり， pHが上昇することが指摘されていた。そこで，本章では， Suarez (1986)の
方法に準拠して ポーラスカップとフラスコの開に低容量の試験管をつなぎ，土壌溶液を
フラスコ側に数回溢れさせることで極力脱炭酸が起こらない土壌溶液を採取できるように
改良し，その効果を調べた。群馬県に位置するスギ林を対象に，この改良法および従来法
の両方法で 1年間にわたって土壌溶液を採取し，両者の pHを比較した結果，従来法の pH
(pH (flask))は改良法のそれ (pH(tube)) よりも，平均で 0.29，最高で0.92高い値を示
した。この差異は，溶存無機炭素の分析結果から，フラスコ内での脱炭酸に起因すること
がわかった。以上の結果から，改良法には脱炭酸にともなう pH上昇を抑制する効果があ
ることが確認された。次に土壌空気の CO2分圧の観測値を用いて土壌溶液の pH(pH (cal) ) 
を推算し， pH (tube) との異同を調べた。 pH(tube) は p耳 (cal) よりも高かったことか
ら，試験管試料においても脱炭酸による pH上昇が起こっていると推察された。両者の差
はCO2分圧が高い深部ほど大きくなり，深さ 50cmや 100cmでは pH(打ask)とpH(tube) 
の差に匹敵する値であった。試験管試料の採取過程における脱炭酸の割合を試算した結果フ
脱炭酸は 4%程変であり，これによる pH上昇は 0.02程度ときわめて小さかった。この結
果から，試験管試料における脱炭酸は，主として採取後の試験管の取り外しゃ pH測定の
過程で起こると考えられた。
く補遺>
採取過程での試験管の気相における CO2の平衡分圧 (PC02) は，以下の式で表される。
PC02=Py= {6 - (62 -4 E) O.5} /2 
α= VL-1 ([H"]L-l -[HC03-]L_J)十九 ([H十]s-[HC03 -]S) 
β= P y-l. V A / (R'の+JノL-l(KHy' Py-1 + [HC03-]L-l)十九 (KHy'PyS + [HC03 -]S) 
γ= x . V A / (R' T) 十 KHy'VL 
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d={α+2β 十Klty-kl'yL2/〈/12・y)}/ y 
e=β(α÷β)/yJ 
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図3-9
第4章 土壌一植生系における酸の収支
4. 1 はじめに
l章で述べたように，森林生態系の内部では，自然の物質循環プロセスにより酸 (H-1)
が生産されている (Binkleyand Richter， 1987; van Breemen et al.， 1983)。そのため，酸性降
下物が土壌酸性化におよぼす影響を評価するためには，自然起源を含めた『供給の全容，
ならびに供給された H十が消費されるメカニズム，すなわち日寸の収支を明らかにする必要
がある。 1960年代より森林の衰退が顕在化した欧米では，森林における物質移動量を観測
することにより， H十の収支が評価されてきた (Driscolland Likens， 1982; van Breemen et al.， 
1984)。その結果， 1)日十の全供給量に占める人為起源の割合が大きい森林ほど土壌の酸
性化が進行していること， 2)大気からの NH4十負荷量が大きい森林では，NH4-
tの硝化に
由来する日→供給の寄与が大きく ，A13+とH-tの流出が顕著であること，などが明らかにさ
れてきた。欧米における K収支の評価は，集水域全体を対象に行われた例が多いが，土
層の厚いわが国の森林において，樹木成長におよぼす酸性降下物の影響を評価するために
は，樹木の根が多く存在する土壌表層を対象に K収支を評価する必要がある(徳j也・大
手，1998)。わが毘では，このような観点からの研究はいくつかの森林で行われノており，
影響が顕在化した欧米の森林に比べて， H-lの全供給量に占める自然起源の割合が大きいこ
となどが明らかにされてきた (Nambuet al.， 1994; Shibata et al.， 1998)。
ところで，大気中の酸性物質が森林に負荷される経路としては，降水にともなう湿性沈
着に加えて，大気中のガスや粒子が直接地表面に到達する乾性沈着がある。大気からの H-t
の沈着における乾性沈着の苓与は無視できないことから(環境省 2009) ， H+の全供給量
に占める人為と自然の割合を精度よく評価するためには，乾性沈着を含めた大気からの日→
の総沈着量(湿性十乾性)を把握する必要がある。しかしながら，わが国では H十の総沈
着量と自然起源の H十供給量の両者を観測した結果に基づき，土壌ー植生系における K 収
支を評価した例はみられない。わが屈で H十収支を評価した上述の研究例においても，大
気中の酸性物質の観測は行われておらず，大気からの H十沈着量として，パノレクの降水サ
ンプラーによる観測値 (Nambuet al.， 1994) ，あるいは樹体における物質収支モデルによ
る推定値 (Shibataet al.， 1998)が用いられている。一方，本研究で調査対象としたスギ林
では，ガス状酸性物質 (S02，HN03， N02， HCl) の大気中濃度の観測値に基づき， H寸の
乾性沈着量が推定されており，その値は H十の湿性沈着量を上回ることが明らかにされて
いる (Takahashiet α1.，2001;高橋ら， 2002) 0 そのため， 2章で述べた大気，土壌，植生を
対象とした総合的な観測に基づき，自然起源の百十供給量を推定することにより 3 人為起
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源の寄与を精度良く評価することが可能である。
地表面に沈着した NHJが，土壌中で硝化，あるいは植物根により吸収される際には，
f が供給される。そのため，NH4寸は直接沈着する H寸ーとともに，土壌酸i主化に影響をお
よぼす (Gundersen and Rasmussen， 1990)。前述の環境省による全国規模の降水モニタリン
グ調査の結果によれば， NH/の湿性沈着量は日十のそれに匹敵しており， NH/は土壌酸
性化に影響をおよぼす潜在的な酸性物質として重要視されている(環境省， 2004a)。その
ため，わが国の森林を対象に，大気降下物が土壌酸性化におよぼす影響を評価するj二で，
NH4-tの沈着量が大きな地域おける土壌ー植生系における H+収支を明らかにすることが
重要といえる。 1章で述べたように，関東地方はわが国の中で最も NH3の発生密度が大き
く(神成ら，2001)，なかでも調査地点が位置する群馬県南部は畜産業が盛んであるため，
関東地方の中でも NH3の発生密度が大きな地域である (Salζuraiand Fujita， 2002)。そのた
め，調査地点の NH4-tの沈着量は相対的に大きいと推察される。
本章では， 2章で述べたスギ林とアカマツ林における現地観測に基づき，土壌ー植生系
における物質の移動量を算定することにより日→の収支を推定し，人為起源、と自然起源の
百ト供給量の量比ならびに供給された日十が消費されるメカニズムを明らかにする。さらに，
欧州とわが毘の他の森林で評価された H十収支との比較を行うことにより，本調査地の特
徴について考察する。
4. 2 雨水および土壌溶液の化学組成
スギ林とアカマツ林における林外雨，林内雨，樹幹流および土壌溶液の年平均化学組成
を表 4-1に示す。林外雨，林内雨および樹幹流については，採取期間ごとの採水量で重み
付けした力1]重平均濃度を示した。土壌溶液については，アカマツ林では，次節で述ノヘミる方
法により推定した採取期間ごとの土壌浸透水量で、重み付けした。スギ林では，採取期間ご
とに浸透水量を算出できないため，林内雨量と樹幹流量の合計量で重み付けした。また，
前述の環境省による酸性雨対策調査結果(環境省， 2004b) に基づき p 本調査と同一期間の
降水の年平均化学組成と年間の湿性沈着量の全国平均値を算定し，表4-2に示した。
林外雨の年平均 pHはスギ林で 4.59，アカマツ林で 4.70で、あり，降水の pHの全国平均
(4.88， 4.72) に比べて，スギ林は低く，アカマツ林はほぼ等しい値であった。林外雨が
林内雨となる過程では，両地点ともに pHは上昇したが，上昇の程度はアカマツ林の方が
大きかった。樹幹流では，スギ林における年平均 pHが3.7と極めて低いことが特徴的であ
り，スギの樹幹流は pH3""'-'4の強酸性を呈し，林内雨の pHよりも低いという既往の報告
(佐々 ら， 1991;佐藤・高橋ラ 1996) と同様の結果であった。土壌層を浸透する過程では，
暢 42-
スギ林は有機質土層と無機質土層 10cmを浸透する掃に pHは5.8まで、上昇し，下層にいく
にしたがい，やや上昇する傾向を示した。一方，アカマツ林では有機質土j習を浸透する間
にpHが4.4に低下し，無機質土層 10cmを浸透した後も pHは4.8と，スギ林における同
一深度の土壌溶液に比べて低い値であった。ただし 3 ほぼ根j或下端に相当する深さ 40cm 
における土壌溶液の pHは5.9と高く，スギ林における深さ 100cmの土壌溶液とほぼ等し
かった。なお，アカマツ林において，深さ 10cmまでの土壌溶液の pHがスギ林に比べて
低かったのは，土壌表層の pHがアカマツ林でより低いこと(表 2-3)に起因すると考えら
れる。
各成分の濃度をみると，林外雨では， pHと同様，スギ林，アカマツ林の間で大きな違
いはみられず，陽イオンでは NH4+，H-!ーがそれぞれ 50~58% ， 23~27%，陰イオンでは
N03-， SO/ーがそれぞれ 44~470Io， 38~42%を占め，主要なイオン成分となっていた。環
境省による調査の全罰平均値(表 4-2)と比較すると，スギ林，アカマツ林では Na-I-，Mg2+， 
C1停の濃度が低く，全国平均の 0.2倍以下であったが，これらの 3成分は，いずれも海水中
に多く含まれる物質である(国立天文台 2005)。本調査地は内陸部に位置しているため，
海水を起源とする成分の濃度が低かったと考えられる。環境省による誠査では，降水中の
Nぷのすべては海塩由来であると仮定することにより，非海塩性起源の SO/-(nss-SO/-) 
を算定しているが，同じ方法で算定したスギ林，アカマツ林における林外雨の nss-SO/司濃
度は，全国平均値の1.2~ 1. 3 倍であった。一方， NH4-1とー N03-の濃度は，それぞれ全面平
均値の 2.8倍， 2.5"'3.0倍であり，本調査地は降水の窒素濃度が高いことが特徴的であっ
。?
林外雨が林内雨になる過程では，同地点ともに日トを除くすべての成分の濃度が t昇し，
総イオン濃度はスギ林，アカマツ林で，それぞれ2.6倍， 2.3倍となった。とくに K-一¥|
Caぷ2トの濃度上昇が著しく，その程度がより大きいスギ林では，それぞれ林外雨の 28倍，
10倍， 8倍の大きさであった。一方， NH4十濃度はスギ林ではほとんど変化しなかったもの
の，アカマツ林では林外雨の 2.6倍に上昇した。樹幹流では，既往の報告(佐藤・高橋， 1996) 
と同様，スギ林においてH寸濃度が高いことが特徴的であり，全揚イオンの 46%を占めた。
アカマツ林の樹幹流は，林内雨と同様に NH4十濃度が高く，全陽イオンの 37%を占めた。
林床への沈着量(林内雨十樹幹流)に占める樹幹流の割合は，後述する表 4-3，表 4-4に示
すように，スギ林における Kー では 250/0と相対的に大きかったものの， H十以外の成分では
7%以下であった。また，土壌溶液は，樹幹の根元から 1m以上離れた場所で採取したこ
とから，以下では林内雨と土壌溶液の水質を対比させる Q
林内雨が有機質土層と無機質土層 10cmを浸透する関に，総イオン濃度は両地点ともに
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2.2倍に上昇ーした。これは主に楊イオンは Ca2十，桧イオンはN03-の濃度上昇に起因してい
た。一方， NH4~ 濃度は3 両地点ともに林内雨の 2"-'3% にまで低下した。アカマツ林では，
2章で述べたように，有機質土層のみを通過した深さ Ocmの土壌溶液ついても調査対象と
したが，深さ 10cmと同様， N03ゆと Ca
2+の濃度が高く， NH4+濃度は低かった。土壌溶液
が下層へ浸透する間には，スギ林では総イオン濃度が徐々に上昇した円アカマツ林では下
層ほど総イオン濃度が低下する傾向を示したが，根j或下端の深さ 40cmにおいても林内雨
の1'.8倍の大きさであった。 同地点ともに，すべての深さの土壌溶液において，主要なイ
オンはCa2-1 とN03怖であり，それぞれ陽イオンの62~71 010，陰イオンの61"-' 7 5 010を占めた。
この結果は，スギ林における土壌溶液の主要なイオン対は硝酸カルシウムであるという観
測結果(力河泰ら， 1993)とよく符合した。アカマツ林では，i容存有機態窒素も定量したが，
雨水 3 土壌溶液ともに無機態窒素に比べて 1"-'2桁程度小さかった。 AI濃度は， pHの低い
アカマツ林の深さ Ocmと10cmの土壌溶液で相対的に高かっ
4. 3 雨水および土壌浸透水による移動藁
スギ林，アカマツ林ともに，林外雨と林内雨による各成分のフラックスは，各成分の濃
度に単位面積あたりの採水量(降水量)を乗じて算出した。樹幹流については，各成分の
濃度と採水量の積を調査木 l本あたりの沈着量とし，各調査木の樹冠投影面積を用いて単
位面積あたりの沈着量に換算した。
土壌層からの流出ブラックスは，土壌溶液の各成分の濃度に土壌浸透水量を乗じて算出
した。浸透水量は以下に述べる方法により推定した。スギ林では，調査地を含む集水域か
らの渓流水の流出水量に基づき，浸透水量を推定した。流出水量 Q (m3 sec田 1)は，集水域
T'端に設置した三角堰(関口部の角度 600) における越流水の水位 H (m) の実測値 (10
分間値)より，流出水量を実測して求めた経験式 (Q= 0.71 H 2.41 )を用し¥て算出した。深
さ0"-'110 cmの範囲の土壌層の飽和透水係数 (5.0X10-3---2.1 X 10-2cm sec-1) は，観測期間
中における時間降雨量の最大値 (50mm hr-1 = 1.4 X 10-3 cm sec・1)よりも大きかった。その
ため，降雨時における表面流の寄与は小さいと考え，根域下端における浸透水量は集水域
からの流出水量に等しいと仮定した。植生による放水量は，林床への流入水量(林内雨量
十樹幹流量)から集水域からの流出水量を差し引くことにより求めた。次に創立根量の鉛直
分布(図 2-4)を用いて，細根の水分吸収能は一様と仮定して土壌各層における吸水量を
算出し (Shibataet al.， 1998) ，土壌深度J31jに浸透水量を推定した。一方，アカマツ林の調
査地周辺では，土壌水が地中深くに伏流しているため，渓流が存在しなかった。そこで，
浸透水量は土壌水分量の連続観測データより，以下の手順で推定した。調査区内において，
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土壌の深さ 20cm， 40 cm， 60 cmにおける水分ポテンシヤノレをテンシオメータ(サンケイ
理化， SK-5500主L)を用いて連続観測した。また，マルチステップ不飽和透水試験装置(サ
ンケイ理化， SK-7100) を用いて，森ら (2001)の方法により深さ 40cmの不飽和透水係数
を推定した。はじめに，水分ポテンシャルの観測値と深さ 40cmの不飽和透水係数から，
Darcy員Ijにより深さ 40cmにおける下層への浸透水量を算定した。次にこの浸透水量，林
床への流入水量，および土壌水分量の変化量から，深さ 40cmまでの土壌中における植生
による吸水量を算出した。土壌水分量は，水分ポテンシヤノレの観測値から各深さにおける
土壌の pF-水分特性曲線を用いて算出した。深さ別の浸透水量は，スギ林と同様，細根量
の鉛産分布(図 2-4)を用し 1て，先BJ根の水分吸収能は一様と仮定することにより推定した。
以上のようにして推定したスギ林，アカマツ林における林外馬，林内雨と樹幹流(林内
沈着量)，土壌浸透水による各成分の年間フラックスを，それぞれ表4-3，表 4-4に示す。
林外雨による各成分の沈着量(湿性沈着量)を両地点で比較すると，降水量の多いスギ
林で全般的により大きい傾向にあるものの，大きな違いは認められなかった。前述の環境
省調査における湿性沈着量の全国平均と比較すると，百十は 1.1~2.0 倍， nss-SO/担は1.3~
1.4倍であるのに対し， NH4十は 2.9~3.2 倍， NOどは 2.6"'-3.3倍であり(表 4-2)，同地点
ともに窒素の湿性沈着量が大きいことが特徴的である。降水量は，両地点ともに全国平均
値とほぼ等しいことから(表 4-2) ，上述の湿性沈着量の違いは 降水仁|コ濃度の違いに起
因するものである。
林外雨が樹体を通過する開には， H寸" NH4十以外の成分において，ブラックスが増加し
た。増加が顕著であった成分として， K，Ca2¥Mg2-l-および Clー が挙げられ，それぞれ林
外雨のは"'"'24倍， 5"'-7倍， 4~5 倍， 3倍に増加した。 NH4"は，スギ林では 0.9倍に減少
したのに対して，アカマツ林では 2.5倍に増加した。 H十は同地点ともに減少したが，その
程度はアカマツ林の方が大きかった。
スギ林における土壌浸透水による各成分のフラックスをみると，有機質土層と無機質ー土
層 10cm (表層)を浸透する簡に，総イオンフラックスは林内沈着量の 2.3倍に増加し， [湯
イオンは Ca2+，陰イオンはN03・の増力日(ともに 4倍)に起因していた。一方，H+とNH4+
は，表層
フラツクスはj深栄さ 1ωOcmの0.7倍に減少し，とくに陽イオンは Ca2+，K+，桧イオンは N03-，
SO/-の減少量が大きかっーた。また，根域門出から流出する N03専には，Ca2寸などの塩基成
分が同伴しており ，AIと日十の流出は認められなかった。
アカマツ林では，有機質土層(深さ ocm)からの浸透量の結果も示したが，有機質土層
を浸透する間に，総イオンブラックスは林内沈着量の 2.3倍に増加した。これはスギ林と
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同様， I湯イオンは Ca2+，陰イオンはN03-の増加(それぞれ 12倍， 4倍)に起因していたo
NH
4十は有機質土層で林内沈着量の 0.03倍に減少した。下層にいくにしたがい，総イオン
フラックスは減少したが，陽イオンは cd-¥陰イオンは N03 の減少量が大きかった。 Al
と日十は，有機質主j蓄を通過した際(深さocm) に増加したが，下層にいくにしたがし1減
少し，根域下端の深さ 40cmからの AlとH十の流出は》スギ林と同様，ほとんど認められ
なかった。
4. 4 乾性沈着量と樹体からの溶脱量
林タトと林内の沈着量から得られる正味の林内沈着量NTF(林内雨十樹幹流 m 林外雨)は，
乾性沈着量と樹体からの溶脱量から構成される。ここでは，土壌 F 補生系における日十収
支を推定するため，既往の物質収支モデルに準拠して両者を分l難した(表 4-3，表 4-4)。
用いたモデルは， Draaijers and Erisman (1995) により提案されたもので，以下の仮定が設
けられている。
①樹体からの Na十の溶脱はなし乾性沈着における K1Mg2十， Ca2十およびCl・の各成分に
対する Na-Iの割合は，湿性沈着におけるそれと等しい。
②K+， Mg2+および Ca2十の樹体からの溶!況は，H+， NH4-tとのイオン交換と有機酸塩のj容
脱に由来する。
③有機酸塩の乾性沈着量は その湿性沈着量と等しい。
④H十の樹体による吸収能は， N百4寸のそれの 6倍の大きさである。
⑤樹体からのN03-とsolーの溶脱はない。
これらの仮定は，オランダの森林における観減データに基づき，その妥当性が評価されて
いるものの (Draaijersand Erisman， 1995) ，条件の異なる他の森林に適用する際には〉妥当
性の再検討を行うことが必要といえる。スギ林では， Takahashiら (2001)により，ガス状
酸性物質 (S02'N02， HN03， HCl) の大気中濃度に基づき，インブコニレンシャル法を適
用することにより， H十の乾性沈着量が推定されている p その値は 0.72kmo1c ha-1 yr-1であ
り，上記の物質収支モデ、ルに準拠した方法で算出した値 (0.80kmo1c ha-1 y(¥表 4-3) とほ
ぼ一致した。そのため，スギ林において，モデルにより推定された各成分の乾性沈着量お
よび樹体からの溶税量は，ほぼ妥当な値であると考えられる。
スギ林では， K+， Ca2十およびMg2十については，正味の林内沈着量の 800/0以上を樹体か
らの溶脱が占める。アカマツ林では，溶脱の割合が 80%を越えるのは K-1のみであり，ス
ギ林に比べて Ca2+とlv1g2→の溶脱量が少なく，全塩基成分 (2:BC)の溶m-t量はスギ林の約
半分である。このため，アカマツ林の樹体における H十と NH4十の吸収量は，スギ林に比べ
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て小さく，とくに丘十の吸収量に大きな違いがみられる o H十の乾性沈着量の推定値は，ス
ギ林ではH十の湿性沈着量を上回る大きさであったのに対し》アカマツ林では負の値(-0.26 
kmo1c ha-1 y{l)となった。そのため，アカマツ林の H-tの総(湿性十乾性)沈着量は 0.07kmo1c 
hdl yre!となり，スギ林(1.32kmo1c ha -1yr-1)と比べてかなり小さな値となった。一方， NHJ》
N03-および S04
2ー の乾性沈着量はアカマツ林の方が大きく， とくに NH/ではスギ林に比
べて一桁以上大きかった。
アカマツ林で NH/の乾性沈着量が大きい理由は，以下のように考えられる。前述した
ように，アカマツ林が位置する群馬県南部は，関東地方のiやでも NH3の発生密度がとくに
大きな地域である (Sakuraiand F可ita，2002)。また，アカマツ林が位置する赤城試験セン
ター構内で，大気中における NH3 (ガス)とアンモニウム塩(粒子)の濃度を観測した桜
井ら (2002)によれば，両者はほぼ等しく，地表面からの NH3の揮発が活発となる夏季に
は，N民濃度が東京都心と間程度まで上昇することが観測されている。わが国の草地を対
象に推定されたNH3の沈着速度は，アンモニウム塩のそれに比べて一桁程度大きいこと(林
ら，2006)を考慮すると，アカマツ林における樹体での NH4十の増加は，アンモニウム塩に
比べて NH3の乾性沈着の影響をより強く受けていることが推察される。アカマツ林では，
sol停と N03骨において，乾性沈着量がスギ林よりも大きかった。その理由として，S02， 
NOx， HN03といった酸性ガスの乾性沈着の影響をより強く受けていることが考えられる。
それにもかかわらず，H十の乾性沈着量の推定値が負の値となったのは，酸性ガスの沈着量
と同等以上の NH3が沈着することにより，酸性ガス由来の E十が消費されたためと考えら
れる。本章で適用した物質収支モデノレの妥当性が評価されたオランダのそミ林では，NH3 
とアンモニウム塩の乾性沈着量が，それぞれ濃度勾配法，インフェレンシヤノレ法により推
定されているが，NH4+の乾性沈着量の約 70%が NH3に由来することが報告されている
(Draaijers and Erisman， 1995)。
4. 5 樹木による養分吸収量
樹木による養分吸収量は， 2章で述べたように，①樹体(幹，校，根)への蓄積量，②
リターブオールによる林床への還元量，③樹体からの溶脱量を合計することにより推定し
た (Coleand Rapp， 1981)。このうち，①，②の推定方法は2章p ③の推定方法は前節で述
べた。アカマツ林では，校と根については，現存量調査を実施していないため，幹への元
素蓄積量をもとに，幹，校， tlzの各部位への元素蓄積量の比率がスギ林と等しいと仮定す
ることにより，枝，根への元素蓄積量を算出した。
上記の方法で推定した樹木による養分吸収量の結果を表 4-5に示す。スギ林では，樹体
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への乾物蓄積量は 55Mghil yiiであり， リクーフォーノレによる乾物還元量 (6.8Mg ha-
I 
yrつはそれよりも若干大きかった。樹木による塩基成分 (Ca
2→十Mg2ト十K十十Na十)の吸収
量は 10.9kmo1c ha-I yr-1であり，このうち 78%がリターフォーノレフ 15%が樹体からの溶脱に
よって林床へ還元され，樹体への蓄積分は 7%のみであった。 塩基成分の仁!コでは Ca2~ の吸
収量が最も大きく，全塩基の 80%を占めた。窒素の吸収量は 4.7kmol ha-I yr-1 であり，こ
のうち 94%がリターフォールとして林床に還元されていた。
アカマツ林では，樹体への乾物蓄積量 (2.3Mg ha-1 yr-1) はスギ林の 0.4倍程度であるの
に対して，リターフォーノレによる乾物還元量(6.4Mg ha-I yr-I)はスギ林とほぼ等しかった。
塩基成分についてみると，樹体への蓄積量， リターフォールによる還元量，樹体からの溶
脱量は，それぞれスギ林の 0.19倍， 0.34倍， 0.49倍であり，これらを合計した樹木による
塩基成分の吸収量 (3.8kmo1c ha-I yr-1) は，スギ林の 0.35倍であった。吸収量に占める樹
体への蓄積，リターフォーノレによる還元，樹体からの溶脱の割合は，それぞれ 4%，75%， 
21%であり，スギ林と同様，リターブオールの割合が大きかった。また，塩基成分うち Ca2寸
の吸収量が最も大きいこともスギ林と同様であり，全塩基の 64%を占めた。窒素の吸収量
(4.1 kmol ha-1 yr-1) はスギ林よりも若干小さい程度であり，スギ林と同様，そのほとんど
(95%)がリターフォールとして林床に還元されていた。
硫黄とリンの吸収量は，スギ林，アカマツ林ともに，塩基や窒素に比べて小さかったが，
し1すごれも吸収量に占めるリターフォーノレによる還元の割合が大きかった。
4. 6 窒素と塩基の収支
物質収支の例として 3 表 4-3"'--表 4-5に示した観測結果に基づき，スギ林とアカマツ林の
土壌-横生系における窒素と塩基の収支を，以下のとおり推定した。ここでは，土壌ー植
生系を樹体と根域土壌層(スギ林:深さ 100cm，アカマツ林:深さ 40cm) の2つの部位
に分けた。 なお，土壌国相から液相に放出される各成分のブラックス (FsoiJ) は次式から
計算した。
FsoiJ = FOUl十Fup-Fin (4.1) 
ここで， Fout 浸透水による流出フラックス，Fup 土壌層からの樹木根による吸収ブラッ
クス，Fin:林床への流入ブラックスを表す。 Fupは，産径2mm以下の前1根の鉛直分布(区i
2-4)に基づき，以下に述べる方法により推定した。スギ林では，すべての和i根は調査を行
った深さ 130cm以浅に存在すると仮定すれば，深さ 100cmまで， 100~130 cmには，そ
-48“ 
れぞれ全締技量の 83%，17%が存在する。ここで紺i根の養分吸収能は一様と仮定し，これ
らの存在比を用いて各土壌層からの吸収量を算出した (Shibataet al.， 1998)。アカマツ林
では，深さ 40cmまでに全細根量の 90%が存在していたが，スギ林と同様な方法により，
締根の鉛i亙分布データに基づき，各土壌層からの養分吸収量を算出した。
土壌 m 植生系における窒素収支の推定結果を図牛1~こ示す。雨水と土壌浸透水の窒素フ
ラックスは N03-とNH4十に分けて示した。アカマツ林は溶存有機態窒素の結果も示した。
無機態窒素 (NH/，N03-) の湿性沈着量は，スギ林で1.8kmol ha-
I yr-Iであり，アカマツ
林 (1.4kmol ha-I y{l) に比べて若干大きい。林外雨が樹体を通過する際には〉アカマツ林
において，窒素とくに NH4~ が著しく増大したことにより，無機態窒素の林j末への沈着量
は，アカマツ林 (3.4kmol ha-I yr-I) はスギ林 (2.0kmol ha-I yr-I) に比べて大きかった。 4.4
節で述べたように，両地点ともに，土壌表層を浸透する間には林床に負荷された NH4~ は
ほぼ消失すると同時に N03-が著しく増大したが，アカマツ林では，大気からの沈着量の
約 700/0に柁当する窒素がおり或から N03ー として流出している。一方，スギ林では，沈着量
を上回る窒素が N03-として流出しており， l. 7 kmol ha -1yr-
Iの窒素が土壌-植生系から正
味で流出していることになる。本研究では，系外からの窒素の供給源として大気降下物の
みを考慮したが，土壌微生物による空気中の窒素ガスの固定(窒素固定)が起こっている
可能性も考えられる。しかしながら，愛知県のスギ林で観測された落葉分解に伴う非共生
的窒素固定量は 0.20kmol ha-I yr-Iであり (Niohand Harutaラ1986) ，本調査地のスギ林にお
ける窒素沈着量に比べて l桁程度小さく，上記の正味の窒素流出量を補える大きさではな
い。このため，スギ林では正味の窒素流出が起こっている可能性が高いと考えられる。
土壌ー植生系における塩基成分 (Ca2+十Mg2→十K十 Na十)の収支を!玄14-2に示す。スギ
t*，アカマツ林における湿性沈着量は〉それぞれ 0.4， 0.3 kmo1c ha-I y{1であり，同地点で
大きな違いはない。林外雨が樹体を通過する際には，両地点ともに塩基成分のフラックス
が増加したが，その増加量はアカマツ林 (1.2kmo1c ha-1 yr-1)に比べて，スギ林 (2.0kmo1c 
ha-i yIJ1)の方が大きい。これは主に，樹体からの溶脱量がスギ林でより大きいことに起因
している。スギ林，アカマツ林の根域からの塩基成分の流出量は，それぞれ 5.3，3.1 kmo1c 
ha-1 yr-1であり，スギ林の方が大きい。大気からの総沈若量と根域からの流出量の差分から
算定すると，スギ林，アカマツ林では，それぞれ正味で 4.6，2.5 kmo1c ha-1 yr-Iの塩基が土
壌ー植生系から流出している。葉部への塩基の蓄積はないと仮定して，両地点の樹体への
蓄積量の値を用いて土壌臨層からの塩基放出量を算定すると，スギ林で 5.4kmo1c ha-I yr-I 
となり，アカマツ林 (2.6kmo1c ha-1 yr-1)の2倍程度の大きさである。リターフォールによ
る林床への還元量はフスギ林 (8.4kmoJcha-1 yr-I) はアカマツ林 (2.9kmolcha-I yr-I) の3倍
-4-9 -
程度の大きさである。以上のように，樹体からの溶!おし土壌臨層からの放出， リクーフォ
ーノレによる還元といった土壌司植生系における塩基成分の循環は，スギ林の方がアカマツ
林に比べてより活発に起こっている。
4. 7 酸の収支
4.7. 1 畿の収支の推定方法
前節で述べた樹体と根域土壌層における物質収支の推定結果に基づき、酸 (H十)の供給
量と消費量を，以下の仮定を設けて算定した。
樹体では， 1)陽イオンが溶脱あるいは陰イオンが吸収される際に当量の日→が消費され
る;2)絵イオンが溶税あるいは陽イオンが吸収される際に当量の百十が放出されると仮定
した。
土壌層では， 1)樹木根により陽イオンが吸収される際に当量の H十が根から放出される
(陰イオンが吸収される際に H十が消費される) ; 2)士壊から楊イオンが溶出する際に当
量の K が消費される(陰イオンが溶出する際に日→が供給される) ; 3)樹木が根から吸
収する窒素はすべて N03 の形態、である ;4) 土壌層における林内雨由来の NH4十の消失は
すべて硝化反応に起因すると仮定した。 なお，3) ， 4)の仮定は，スギ林，アカマツ林と
もに，それぞれ土壌溶液中の窒素の 90%以上が N03-の形態である?土壌表層 10cmにお
ける N03-ブラックスの増加量は NH4+フラックスの減少量よりも大きいという観測結果
に基づいている。また， sol-， crおよびH2P04聞の樹木による吸収を考慮し，1PJ機陰イオ
ンの吸収として図中に示した。総陽イオン濃度(日寸十Na十 Iど十Mg2+十 Ca2十 NH4+) から
総陰イオン濃度 (Cl嶋十 N03-十S04
2
-) を差しヲiし1た残余は，有機陰イオンに相当すると仮定
した。
4.7.2 駿の収支の推定結果
スギ林，アカマツ林の土壌-植生系における日十の収支を，それぞれ1.lZ4-3，図 4-4に示
す。樹体における百十の全供給量は，スギ林では1.9kmo1c ha-1 yr-1であったのに対し，アカ
マツ林ではスギ林の半分以下であった (0.85kmo1c泊四1yil)。これは主に，スギ林では，
大気降下物(湿性十乾性)による日十供給量が1.3kmolc ha-J yr-1と，主要な H'の供給源
(71 %)で、あったのに対し，アカマツ林では 0.07kmo1c ha-1 yr-1と，スギ林に比べて極めて
小さいことに起因する。この両地点間の大気降下物による H十供給量の違いは，主に H十の
乾性沈着量に大きな違いがあるためであり ，4.4節で述べたように，アカマツ林では，酸
性ガスの沈着量と同等以上の NH3が沈着することにより，酸性ガス!到来の H+が消費され
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たことに起因すると考えられる。供給された日十の多くは》スギ林，アカマツオホともに，
樹体からの塩基溶脱により消費され，林床への H十の負荷量は，それぞれ 0.23，0.05 kmo1c 
hjyr-iに減少している。
根域土壌層では，主要な H'の供給源は，両地点ともに， NH4十の硝化と塩基成分の吸収
であるが，スギ林では塩基吸収と土壌有機物由来の NH4寸の硝化といった自然起源の H
十供
給源の:寄与が大きいのに対して，アカマツ林では大気由来の NH4'の抑制ヒの寄与が最も大
きい。一方，供給された日十は，両地点ともに，主に土壌からの塩基放出やN03ー をはじめ
とする無機陰イオンの吸収といった物質循環のプロセスにより，完全に消費されている。
大気由来の日十供給量を，①大気からの日ト沈着量(湿性十乾性)，②樹体における NH4
iー
の吸収，③大気由来の NH4+の硝化の合計とすると，その値は，①の大気からの日→沈着量
がより大きいスギ林 (3.1kmolιha -1 yr-1) よりも，アカマツ林 (4.3kmo1c ha-1 y(l) の方が
大きかった。これは主に，③の大気由来の NH4寸硝化による H十供給量がアカマツ林ではス
ギ林に比べて大きいことに起罰する。土壌-植生系内部においては，スギ林では大気由来
のH十供給量の 4.9倍に相当する日+(15.5 kmo1c ha-1 yrぺ)が供給されている。一方，アカ
マツ林における土壌市植生系内部での H→供給量はスギ林の半分以下であり (6.9kmo1c ha-1 
yr-1) ，大気由来の Hト供給量の1.6倍の大きさであった。以上のように，両地点では，日十供
給量における大気由来と自然起源の比率に違いがみられ，塩基の循環，および土壌有機物
由来の NH4十の硝化がより活発に起こっているスギ林において， 自然起源、の寄与がより大
きかった。
以上に述べた正供給量の大気由来と自然起源の比率は 土壌属における林内雨由来の
NH4十の消失はすべて硝化反応に起因するという条件での算定値であるが，次章で述べる窒
素トレーサー実験結果からも示されるとおり，実際には林内雨由来の NH4-'・は有機化や植
物による吸収によっても消失する。その場合には，林内雨i宇の NH4寸由来のH十供給量は減
少する。そこで，林内雨中の NH4
i の土壌層での消失は，すべて有機化と植物による吸収
に起因するという条件で，土壌一植生系における H+供給量の大気由来と自然起源の比率
を試算した。その結果，スギ林，アカマツ林における比率(自然起源/大気由来)は，そ
れぞれ 6.9，4.0であった。両地点ともに，林内雨由来の NH4
i のすべてが硝化により消失
したと仮定した場合に比べて，自然起源、の寄与が大きいものの，スギ林の方が自然起源の
寄与が大きいという結果には変わりはなかった。
前節で述べたように，スギ林では正味の窒素の流出，アカマツ林では大気からの窒素負
荷量の約 70%に相当する窒素の流出が起こっており，両地点ともに窒素飽和の状態にある
といえる。欧州や北米の窒素飽和した森林では，土壌浸透7}~が酸性化し，植物の生育に有
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害な Alが溶出することが観測されている(Johnson et a人1991;Kreutzer et al.， 1998; Mulder 
et aL 1987) 。これは， N03ー に塩基だけでなく Alや日+が同伴して土壌iヤから流出してい
るためである。それに対し，スギ林とアカマツ林では，ともに土壌から十分な塩基の供給
があるため， N03-には Ca
2十をはじめとする塩基成分が同伴して流出しており，土壌溶液
の酸性化は起きていなし 10
4. 8 自然起源の酸供給量におよぼす影響要因
前節で述べたように，スギ林ではアカマツ林に比べて，主に樹木による塩基吸収，およ
び土壌有機物由来の NH4
-
1の硝化がより活発に起こっていることに起因して， 自然起源の
H十供給量が大きかった。ここでは，両地点でこれらの違いがみられた要因について考察す
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樹一木による塩基吸収量におけるスギ林とアカマツ林の違いは，主としてリクーフォーノレ
による塩基成分の還元量の違いに起因しているが， リターフォーノレの乾物還元量には大き
な違いはなかった(表 4-5)。そのため，塩基成分の吸収量の違いは，主にリターフォー
ノレ中の元素含有量の違いに起因するものである。スギ林，アカマツ林におけるリターブオ
ール中の元素含有量を表 4-6に示す。最も濃度が大きい Caで比較すると，スギ林はアカマ
ツ林の 3.3倍の大きさであった。表中には，わが毘の他地点におけるスギ林 (6地点， 31 
カ所)とアカマツ林 (5:J:也点， 10ヵ所)の落葉中の元素含有量の平均値(森田， 1972) を
併記したが，本調査地と j可様，スギ林はアカマツ林に比べて， Ca， Mgの含有量が大きい
傾向が認められる。上記の銃往調査では，わが国のスギ，アカマツを含む 23種類の樹木に
ついて，落葉中の元素含有量を調べたが， Ca含有量は，スギが最大》アカマツが最小であ
った。そのため，図 4-3， 1?Kl4-4に示したスギ林とアカマツ林の塩基成分の吸収による Hト供
給量の違いは，樹種による養分吸収特性の違いを反i決したものと推察される。
土壌有機物由来のNH/の硝化による H十供給量は，スギ林はアカマツ林に比べて 2倍以
上大きかった。次章で示す有機質土層 (Oi層， Oe-Oa J醤)と無機質土層の表層 (0'"'-'20cm) 
の室内培養実験の結果(図 5-11参照)によれば， Oe-Oa層では，他の層 (OiJ雷，無機質土
j言)に比べて，両地点ともに正味の窒素無機化速度と硝化速度が大きかった。スギ林とア
カマツ林の比較では，五味の窒素無機化速度と硝化速度は， Oe-Oa J霞ではアカマツ林の方
が大きかったのに対して，無機質合土層ではスギ林の方が若干大きい傾向が認められる。窒
素無機化速度と硝化速度は，土壌の pH(戸田ラ 1994;沓名ら， 1988)， C/N比(沓名ら， 1988)，
水分条件(戸田， 1994) などの影響を受けることが報告されているが，スギ林はアカマツ
林に比べて，土壌の pHが高く， C/N比が小さい(表 2-3)。このような土壌条件の違いが，
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スギ林においてより活発な・土壌中窒素の無機化とそれに続く硝化に寄与したものと推察さ
れる。
4. 9 欧州との比較
窒素飽和による土壌酸性化が顕在化した欧州の森林において，土壌ー植生系を対象に
K収支を評価した例として， van Breemenら (1986) の報告がある。彼らは，オランダ東
部に位置する土壌の酸性度が異なる 4つのオーク林において， 1)大気由来の NH4-
i の樹木
吸収と硝化に由来する日十供給量は，大気からの直接的な H十沈着量に比べて 6~8 倍大き
いこと， 2)酸性土壌を有する森林では，土壌に供給された H-iは主に Alの溶出によって
消費されていること，などを示した。わが国では，前述のように， Shibataら(1998)， Nambu 
ら(1994)によって，土壌『植生系における日寸収支が評価されている。 Shibataら(1998) 
は，北海道苫小牧市に位置する落葉広葉樹林と針葉樹林を対象に，生態系内部でのぽ供
給量は大気からの日十沈着量によヒべて大きく，かっ供給された H十はほぼ完全に消費されて
し1ることを示したo Nambuら (1994)は，滋賀県に位置する樹齢が異なる 2つのヒノキ林
において，正供給における土壌有機物の分解に由来する NH4-
iの硝化と樹木への塩基成分
の蓄積の重要性を指摘している。
以上に述べた欧州とわが国の森林における日十収支と本調査地のそれを比較するため，
各成分の大気からの流入量，根域からの流出量および、樹木への正味の蓄積量の観測結果に
基づき，同ーの方法を用いて，土壌-植生系全体における H-iの供給量と消費量を算出し，
表 4-7に示した。なお， Shibataら (1998)には，樹一木への正味の蓄積量データは記載され
ていないため，柴田 (2002)の値を月弘、た。窒素循環にともなう H十の供給量恒三itro)は，
van Breemen (1983) に準じて，次式より算出した。
H十mtI・0_= [(NH/)in -(NH/)out]十 [(N03-)out-(N03-)in] (4.2) 
ここで， (NH4-i)in' (N03-)in (丈それぞれ大気からの NH/，N03-の流入量)(NH4-iんい (N03-)州
は，それぞれ根域からの NH/，N03・の流出量を示す。すべての森林において，NH4寸は根
域からほとんど流出していないことから，(N03-)叫が窒素流入量[(NH/)in+(N03-)in] よりも
小さい場合には，大気から流入した NH4十が硝化と植物根による吸収のいずれかによって
消失したと仮定し， (4.2)式で算出される値を大気由来 NH4十による百十供給量とした。
(N03')州が[(NH/)in十 (N03-)in]よりも大きい場合には，土壌中で消失した NH4十のすべてが
N03-に変化し根域から流出したと仮定することにより，大気由来 NH
4十による H十供給量
司 53-
を計算した。
スギ林，アカマツ林では，わが国の他地点と比較した場合，樹体への塩基蓄積による
ザ供給量は小さいが，大気からの NH4十流入による日十供給量が大きいことが特徴的であ
る。一方ラ供給された日十の消費は，滋賀県の樹齢 100年のヒノキ林を除いて，主に土壌
からの塩基放出によって行われており， Alや日十の流出は起こっていない。次にオランダ
の森林と比較した場合，大気i到来の H+，NH4-tによる H→供給量，およびその日寸の全供給
量に占める割合は，本調査地とほぼ間程度であるが，供給された Hー トの消費は，オランダ
では主に Alの放出によって行われノている。オランダの地点の土壌は，ライン河の河川堆積
物を母材としており，もともと Caなどの塩基成分が乏しい。それに対して，調査対象と
したスギ林，アカマツ林は一般に鉱物の風化速度が大きいといわれノる火山灰を母:材とした
土壌であり，オランダの森林土壌に比べて，鉱物風化による塩基の供給速度が大きいと考
えられる。そのため，大気由来の Hト供給の寄与がオランダの森林に匹敵するにもかかわ
らず，根j或からの Alや H-tの流出が起きていないと推察される。
4.10 まとめ
本章では， 2章で述べた関東地方に位置するスギ林とアカマツ林における大気，土壌，
植生に関する現地観測に基づき，土壌山植生系における物質の移動量を算定し， H寸収支
を推定した。その際，土壌-植生系を樹体と根域土壌j畜の 2つの部位に分け，それぞれの
部位において Hサ収支を推定じた。
樹体における H-tの全供給量は，スギ林では 1.9KInoichiiyr-iであり，大気降下物(湿性
十乾性)が主要な H+の供給源 (71%)であるのに対し，アカマツ林では，大気降下物に
よる Hト供給量は極めて小さく (0.07 kmo1c ha-I yr-I) ， H十の全供給量はスギ林の半分以下
であった (0.85kmo1c ha-I yr- I ) 。これは，両地点I~~J の大気からの日トの乾性沈着量に大きな
違いがあることに起因しており，アカマツ林において，酸性ガスの沈着量と同等以上の N狂3
が樹体に沈着することにより，酸性ガス由来の H十が中和されたためと推察された。供給
された K の多くは，スギ林，アカマツ林ともに，樹体からの塩基溶脱により消費され，
林床への H十の負荷量は，それぞれ 0.23，0.05 kmo1c ha-I yr-Jに減少したり
根域土壌j脅では，主要な H-
tーの供給源は，両地点ともに NH4-tの硝化と樹木による塩基吸
収で、あったが，スギ林では樹木による塩基吸収と土壌有機物i到来の NH4十の硝化といった
自然起源の H十供給の占める割合が大きいのに対して，アカマツ林では大気由来の NH4+の
硝化の割合が最も大きかった。供給された H-J は，両地点ともに，主に土壌からの塩基放
出や N03ー をはじめとする無機陰イオンの吸収といった物質循環のプロセスにより〉ほぼ
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完全に消費されている。
大気由来の日十供給量を，①大気降下物(湿性十乾性)，②樹体における NH4-
1の吸収，
③大気由来の NH4+の硝化の合計とすると，その値は，大気降下物による日十供給量が大き
いスギ林 (3.1kmolc ha -1yr-
1)よりも，アカマツ林 (4.3kmo1c ha-1 y(l)の方が大きかった。
これは主に，③による H十供給量が アカマツ林ではスギ林によヒベて大きいことに起因す
る。一方，土壌ー植生系内部においては，塩基成分の循環および土壌有機物由来の NH4-
1の
;消化がより活発に起こってし1るスギ林では，大気由来の H十供給量の 4.9倍に相当する日十
(15.5 kmo1c ha~l yrつが供給されているのに対し，アカマツ林における土壌ー植生系内部
における正供給量 (6.9kmo1c ha-1 y(l) はスギ林の半分以下であり，大ー気由来の日十供給
量の1.6倍であった。
スギ林，アカマツ林における，無機態窒素の林床への沈着量は，それぞれ 2.0，3.4 kmol 
ha-1 yr-1であり，窒素飽和により土壌駿性化が顕在化したといわれる欧州の森林における窒
素沈着量に匹敵する大きさであり，アカマツ林では沈着量の約 70%，スギ林では沈着量を
上回る窒素が，根j或から N03 として流出していた。しかしながら，両地点ともに土壌か
ら十分な塩基の供給があるため，Ca2十をはじめとする塩基成分が N03-に同伴しており，
AlとH十の流出(土壌溶液の酸性化)は起きていなかった。
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表 4・1 林外雨，林内雨，樹幹流および土壌溶液の年平均化学組成
pH H+ Na"'; 1ど M。02+ Ca2-t Nl~+ 工 cation il cr N03- sot HC03-工aIU011b Al Si DONC 
μmolc L-1 ) . 1101 Lぺ
スギ林(1997年 10月~ 1998~~三9月)
林外雨 4.59 26 6.0 2.0 3.3 10 47 94 13 4] 33 1.0 88 0.3 0.7 
林内雨 4.75 18 18 54 32 77 54 252 64 85 64 2.8 216 1.7 1.6 
枯J幹流 3.66 217 25 72 30 81 41 465 111 114 110 0.2 335 5.7 10 
土壌溶液 10C11 5.79 1.6 22 94 55 333 1.8 508 70 349 73 22 514 2.5 140 
30 C11 5.71 1.9 25 75 50 302 1.7 455 45 288 113 26 472 。] 204 
50C111 5.77 1.7 42 70 82 491 1.6 688 68 532 71 35 707 0.] 194 
Cσ5 
100 C11 5.94 1.2 46 70 114 501 1.6 734 86 534 63 72 756 0.] 250 
アカマツ林 (2002年9月中旬""-'2003年9月中旬)
林外雨 4.70 20 5.8 1.6 2.2 6.1 50 86 1 39 37 0.8 87 0.7 0.2 3.4 
林内雨 5.54 2.9 ]5 36 1 25 129 218 32 81 64 8.3 187 1.4 1.6 10 
樹幹流 5.00 10 24 135 53 14] 215 578 68 188 114 2.6 373 12 9 54 
土壌溶液oC11 d 4.38 41 26 58 86 352 4.9 568 73 379 77 4.4 532 59 188 21 
10 C11 4.77 17 33 21 67 275 2.6 416 63 349 70 0.8 483 23 212 2.3 
40 C11 5.94 1.2 48 3.2 57 24] 3.0 353 35 276 50 28 389 0.3 28] n.d 
日Z:;cation二日+十 Na++ ]{+十l¥!Ig2++ Ca2+十NIL+
bL) anion二CI-+N03'+ 8042'+ HC03' 
c溶存有機態窒素(全窒素ー N03- NH4+) 
d無機質土層の上端を深さ OCll1とする。
表 4“2 本調査地と環境省による酸性雨対策調査における降水の年平均化学組成(上段)，各成分の湿性沈着量(下段)
pH 日小 Na"- K-t Mg2十 Ca2→ nss幽Ca2+a NH4+ cr N03 sot I1SシS042伶 a
L-1 
スギ材c 4.59 25.7 6.0 2.0 3.3 10.0 9.8 47.0 13.0 40.8 32.9 32.2 
本調査地
アカマツオ木 4.70 20.2 5.8 1.6 づ2 6.1 5.9 50.2 ]1.3 38.5 36.6 35.9 
酸性雨対策調査 1997-1998年度 4.88 13.1 66.1 4.6 16.4 ]2.8 10.0 16.7 80.7 ]3.7 32.8 24.9 
全国平均b 2002年度 4.72 19.2 86.5 3.] 20.7 11.7 8.] 18.0 ]00.6 15.6 39.6 29.3 
スギ林/全国平均(1997-1998年度) 2.0 。] 0.4 0.2 0.8 1.0 2.8 0.2 3.0 1.0 1.3 
アカマツ林/全国平均(2002年度) 1.0 0.1 0.5 0.1 0.5 0.7 2.8 0.1 2.5 0.9 1.2 
。コ
ト4
降水量 E( Na+ K→ M82斗 Ca2-t nss時Ca2-t臼 NH/ cr N03- sot nss-sot白
111m kn101c ha同ivr-1 
スギ林 1_920 0.51 0.11 0.04 0.06 0.20 0.19 0.95 0.25 0.83 0.66 0.65 
本調査地
アカマツオホ 1.624 0.33 0.09 0.03 0.04 0.10 0.10 0.8] 0.18 0.63 0.59 0.58 
酸性雨対策調査 1997-1998年度 ]‘947 0.26 1.33 0.08 0.32 0.22 0.16 0.30 1.6] 0.25 0.6] 0.46 
全国平均b 2002年度 1‘627 0.31 1.28 0.05 0.31 0.17 0.12 0.28 1.49 0.24 0.6] 0.46 
スギ林/全国平均(1997-]998年度) 1.0 2.0 0.1 0.5 0.2 0.9 1.2 3.2 0.2 3.3 1.] 1.4 
アカマツ林/全国平均(2002年度) 1.0 1.1 0.1 0.5 0.1 0.6 0.8 2.9 0.] 2.6 1.0 1.3 
a 降水中の Na+のすべてが海塩由来であるとしづ仮定に基づき算定した非海塩性起源の Ca2+ (11SS-Ca 2+) とsot(1S幽so/-) を表す。
b環境省酸性雨対策調査総合とりまとめデータ集 (CD-ROM版) (環境省ラ 2004b) のデータを用いた。
表 4-3 スギ林における林外雨，林内雨叫前幹流?土壌浸透水による各成分のフラックスフおよび、物質収支モデルによる
乾性沈着量と樹体からの溶脱量の推定結果(1997 1':j三 10 月~199t3年9月)
水量 H+ Na+ K+ Mg24 Ca2+ l: BC3 NH4 + l: cation b cr N03- sol HC03- エam011c Orgfトd Al Si 
13111f1.1 kmolc ha-
J yr-J k1101 ha-J yr-1 
林外雨 (WD) 1，920 0.51 0.11 0.04 0.06 0.20 0.41 0.95 1.88 0.25 0.83 0.66 0.00 1.74 0.14 0.01 0.01 
ヰ本内雨 (TF) 1496 0.17 。.19 0.67 0.40 1.04 2.30 0.82 3.29 0.73 1.13 0.88 0.01 2.75 0.54 0.02 0.02 
樹幹部~ (SF) 24 0.06 0.01 0.02 0.01 0.02 0.06 0.01 0.12 0.03 0.03 0.03 0.00 0.09 0.03 0.00 。o。
林内沈着量 (TF+ SF) 1，520 0.23 0.20 0.69 0.41 1.06 2.36 0.83 3.42 0.76 1.17 0.9] 0.01 2.84 0.58 0.02 0.02 
。tコ 土壌層 10cm 1.429 0.02 0.31 1.35 0.79 4.76 7.21 0.03 7.26 1.00 4.99 1.05 0.14 7.18 0.08 0.04 2.00 
100 cm 728 0.01 0.34 0.51 0.83 3.65 5.32 0.01 5.35 0.63 3.89 0.46 0.32 5.30 0.05 0.00 1.82 
NTF (TF + SF -WD) -400 直0.28 0.09 0.65 0.35 0.86 1.95 ー0.13 1.54 0.50 0.34 0.25 0.01 1.10 0.44 O.OJ 0.01 
乾性沈着 (DD) e 0.80 0.09 0.03 0.05 0.16 0.33 0.10 1.22 0.50 0.34 0.25 。 1.09 0.14 
樹体からの溶脱e -1.09 0.00 0.62 0.30 0.70 1.62 情。22 0.31 0.00 。 。 0.0] 0.01 0.31 
WD+DD 1.32 0.20 0.07 0.11 0.36 0.74 1.05 3.10 0.76 )，]7 0.91 。 2.83 0.27 
B~ BC =二 Na++ I{+十lVIg2+十Ca2+
b~ cation 二]ま+十~ BC + NH4+ 
c~ anionご CI-+ N03-+ 8042-+ HC03-
dOrgn-こ~ cation -~ anion 
e既往の物質収支モデル (Draaijersand Erisman， 1995)より推定。
表 4-4 アカマツ林における林外雨，林内雨+樹幹流3 土壌浸透水による各成分のブラックス，および、物質収支モデルによる
乾性沈着量と樹体からの溶脱量の推定結果 (2002 年 9 月中旬~2003 年 9 月中旬)
水量 日ふ Na十 K+ Mg2→ Ca2+ 工13Ca NH/ 工cationb cr N03- SO/ HC03-工anionc Orgn-d AJ Si DONe 
111 yr-J kmoJc ha-' yr-' kmol ha-
J yr-' 
林外雨 (WD) 1.624 0.33 0.09 0.03 0.04 0.10 0.26 0.81 1.40 0.18 0.63 0.59 0.01 1.42 。ぽ} 0.01 0.00 0.05 
村三内雨 (TF) 1577 0.05 0.23 0.57 0.17 0.39 1.36 2.03 3.44 0.51 1.28 1.02 0.13 2.94 0.50 0.02 0.03 0.16 
樹幹流 (SF) 20 。o。0.00 0.03 0.01 0.03 0.07 。αi 0.12 0.01 0.04 0.02 0.00 0.07 0.04 。∞ 。00 0.01 
林内沈著量(TF→SF) 1.597 0.05 0.23 0.60 0.18 0.42 1.44 2.07 3.56 0.52 1.32 ]かl 0.13 3.02 0.54 。‘02 。03 0.17 
土j喪層 Ocm ]‘392 0.58 0.36 0.80 1.20 4.90 7.26 0.07 7.91 1.01 5.27 1.06 0.06 7.41 0.50 0.82 2.62 0.29 
Cσ心3 
10cm 1.030 0.18 0.34 0.22 0.69 2.83 4.08 0.03 4.28 0.65 3.59 0.72 0.01 4.98 n.d 0.23 2.19 0.02 
40 cm 891 0.01 0.42 0.03 0.51 2.15 3.11 0.03 3.14 0.31 2.46 0.45 0.25 3.47 n.d 0.00 2.50 0.00 
NTF (TF + SF -WD) -27 幽0.28 0.14 0.58 0.15 0.32 1.18 1.26 2.16 0.34 0.70 0.45 0.12 1.60 0.54 0.01 0.02 
乾性沈着 (DD) f 地0.26 0.14 0.04 0.05 0.15 0.38 1.38 1.50 0.34 0.70 0.45 0.01 1.49 0.00 
樹体からのj容脱f 時0.02 0.00 0.54 0.09 0.17 0.80 幽0.12 0.66 0.00 0.00 0.00 0.12 0.12 0.54 
W1) ])1) 0.07 0.23 0.06 0.09 0.25 0.63 2.20 2.90 0.52 1.32 l.04 0.02 2.91 0.00 
a~ BC二 Na+十]五十十lYlg計十 Ca2+
b~ cation 二 H+ 十~ BC + NH4+ 
c~ anion二 CI-+ N03-十 SO.12-+HC03-
dOrgn-ご~ cation -~ an10n 
e溶存有機態窒素(全窒素-N03--NH4+) 
f既往の物質収支モデル (Draajjersand Erisman， 1995)より推定。
表 4-5 樹木による養分吸収量
乾物生産量 Na→ K+ Mg2→ Ca2寸 工BC N S P 
M2ぃ ha-1y{l kmolc ha-J y{l kmol ha-1 V{l 
スギ林
樹体(幹，校 3 根)への蓄積 (dW) 5.5 0.02 0.20 0.]2 0.45 0.79 0.52 0.02 0.01 
幹への蓄積 4.1 0.01 0.13 0.07 0.20 0.42 0.25 O.OJ 0.00 
校への蓄積 0.5 0.00 0.02 0.02 0.14 0.18 0.]2 0.00 0.00 
根への蓄積 0.9 0.0] 0.05 0.03 0.11 0.20 0.14 0.01 0.00 
リターブオール (LF) 6.8 0.02 0.26 0.68 7.48 8.44 4.41 o. ]9 0.14 
σトムコ 樹体からの溶脱 (CL) 日 0.00 0.62 0.30 0.70 1.62 自0.22 0.00 0.00 
吸収 (UP = dW十 LF+ CL) b 0.05 1.08 1.09 8.64 10.9 4.71 0.21 0.]6 
アカマツ林
樹体( 校，根)への蓄積 (dW) C 2.3 0.00 0.03 0.01 0.11 0.15 0.33 0.01 0.01 
幹への蓄積 1.7 0.00 0.02 0.01 0.05 0.08 0.16 0.01 0.00 
リターフォー/レ (LF) 6.4 0.00 0.33 0.37 2.17 2.86 3.84 0.14 0.10 
樹体からの溶脱 (cL) 0.00 0.54 0.09 0.17 0.80 oー.]J 0.00 0.00 
吸収 (UPコdW+ LF + CL) 0.00 0.90 0.47 2.44 3.81 4.07 0.]5 0.10 
a表 4プ3，表 4-4の値を用し
b樹木根による養分吸収量=樹体への蓄積量十リターフォールによる還元量+樹体からの溶脱量
c幹，校，根への蓄積量の比はスギ林と等しいと仮定し，アカマツ林の幹への蓄積量をもと}
表 4-6 リターフォーノレ中の元素含有量
K Ca Mg N P 
調査地
乾物あたりの元素含有量(0/0) 
スギ林 本調査地 0.15 2.2 0.12 0.92 0.07 
アカマツ1本 本調査地 0.20 0.68 0.07 0.85 0.05 
スギ林a わが思の他地点 0.08 1.8 0.21 0.47 0.02 
アカマツ~~三日 わが I~ の他地点 0.12 0.60 0.12 0.36 0.01 
a森田(1972)より引用。スギ林は 6地点， 31ヵ所，アカマツ林は 5地点， 10ヵ
所の平均値を示す。
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表 4-7 欧州、!およびわが国の他地点における日+収支との比較
調査地点 本調査地 本調査地 北海道話 北海道話 滋賀b 滋賀b オランダじ オランダピ
主要樹種 38yr.スギ 50-55yr.アカマツ ミズナラ ストロープマツ 30yr.ヒノキ 100yr.ヒノキ オーク オーク
土壌のpH(1"hO) 5.2，-..，5.8 4.3'-"'-5.8 5.3"'"'6.2 5.5，-..，6.0 3.8"'"'4.5 4.3，..，4.7 3.8，..，4.5 4.0へ 4.4
評価対象した土壌深度 (cm) 100 40 60 60 80 80 90 開
年降水量 (mm) 1，920 1，624 1，189 1.189 ]‘465 1.465 706 706 
H4供給量 (kmolcha-Jyr'J) 
??
I-t流入 1.32 0.07 0.74 1.63 0.29 0.29 0.60 0.45 
大気 Nf.しキ流入 2.08 3.31 0.00 0.11 0.05 0.58 3.93 3.00 由来
合計 3.39 3.38 0.74 1.74 0.35 0.87 4.53 3.45 
窒素循環 1.68 0.00 0.00 0.00 0.00 3.63 0.00 。o。
塩基蓄積 0.79 0.16 3.50 1.70 ]牛i 1.44 0.76 0.84 
自然
C021 有機酸 0.22 0.04 0.05 0.30 0.51 起源
無機アニオン 0.45 0.33 1.24 
合計 2.48 0.38 3.99 2.03 1.49 6.60 0.76 1.35 
大気由来/ (大気→自然) 。‘58 O.気) 0.16 0.46 0.19 0.12 0.86 0.72 
ば消費量 Ckmolcha-1 yr-J) 
塩基放出 5.38 2.63 4.74 3.36 1.28 4.51 1.14 1.77 
AJ j.7出 0.02 2.55 3.81 2.61 
C021 有機酸 0.10 0.53 0.08 
無機アニオン 0.58 0.80 0.51 0.07 0.29 
rt流出 0.01 0.01 0.05 0.02 0.03 0.41 0.20 0.14 
合計 6.05 3.43 4.74 3.89 1.80 7.06 5.10 4.67 
aShibataら(1998)より引用。
iコNambuら(1994)より 51用。
Cvan Breemenら(1986)より引用。
第5章 15N トレーサーを用いた大気由来窒素の動態評価
5. 1 はじめに
前章では，群馬県に位置するスギ林とアカマツ林において，土壌ー植生系におけるi駿
(司十)の収支を推定し，両地点ともに 大気からの窒素負荷と土壌中における窒素動態が
H十収支に大きく関与してし¥ることを示した。そのため，窒素負荷が土壌酸性化におよぼす
影響を評価するうえで，土壌中における大気由来窒素の動態を明らかにすることが重要と
いえる。
1章で述べたように，欧米では 大気由来窒素が森林における窒素循環や土壌酸性化に
およぼす影響を評価するため 窒素トレーサー CSN)でラベルした無機態窒素 CSNH/，
lSN03-) をトレーサーとして林床に散布し，それらの土壌中での動態を追跡する野外実験
が行われてきた。その結果，散布された lSNの多くは土壌に保持されるものの (Buchmann
et al.， 1996; Nadelhoffer et al.， 1999b) )大気からの窒素負荷量が大きな森林ほど， N03-とし
て根域から溶脱される lSNの割合が大きい傾向にあることが明らかにされてきた
(Koopmans et al.， 1996; Nadelhoffer et al.， 1999b; Tietema etα1.，1998)。
わが国でも，森林域における土壌根域や渓流からの窒素流出に影響する要因を明らかに
するために，多くの研究が行われてきた。その結果，窒素流出には，大気からの窒素負荷
といった外的な要因 (Ohruiand Mitchell， 1997;新藤らう 2005)に加えて，樹体への蓄積(Ohrui
andMitchell， 1997)，土壌中での窒素無機化 (Nambuet al.，l994; Tokuchi et al.，1993)，森林斜
面における水の移動フ。ロセス(加藤らう 1995;勝山ら， 2000) といった森林生態系内部の要
因が関係していることが示されてきた。しかしながら，アンモニア (NH3) や窒素酸化物
(NOJ の排出量が今後急激に増加すると予測されているわが包を含む東アジア地域
(Klimont et al.， 2001)において，森林における lSNの追跡実験が行われた例はほとんどな
く，大気由来窒素の生態系内で、の動態はほとんど分かつていない口無機態窒素 (NH/，
N03-) のうち NH4十は，土壌中で硝イとや植物根の吸収を受ける際にげの:生成をもたらす
(Gundersen and Rasmussen， 1990; van Breemen et al.， 1984)。そのため，窒素負荷による土壌
酸性化の影響を評価するためには，土壌中における NH4十の動態 (I~ 5-1) に関する'情報
が必要である。
前章において，アカマツ林は，スギ林に比べて大気からの窒素負荷量が大きく， H-十の全
供給量に対する大気由来の NH4十の石由化の寄与が大きいと推定された。また，スギ林に比
べて土壌表層の酸性度が大きいことから，窒素負荷による土壌酸性化の影響をより受けや
すい条件を有するといえる。そこで本章では，アカマツ林を対象に，林j末に lSNでラベル
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した NH/e5NH4→)を散布し，1年後までの植物体および土壌への 15Nの移行量を調べた。
また，15N の動態と微生物による窒素代謝との関係を明らかにするため，I司イ立体希釈法を
用いた室内培養実験を行い，土壌中における窒素の形態変化速度を測定した口さらに，欧
州の森林で行われた野外トレーサー実験と室内実験の結果との比較を行い，大気由来窒素
の動態を規定する要因について考察した。
5. 2 野外における窒素トレーサー実験
5.2. 1 林床への 15Nの散布
2章で述べたアカマツ林の 30mX30 mの調査区内に 15Nを散布するための 4mX5mの
区習を設けた(図 2-3参照)02002年 9月中旬に， 5.0 mgN L-1に調整した 15NH4Cl溶液 (99
atom% 15N)を，ハンドスプレーを用いて林床植生の上方から 1m2あたり 10L (雨量 10mm 
に相当)散布した。 15NH4十の大気への揮散と林床構生による葉菌吸収を抑制するため，15N 
散布直後に 1m2あたり 2Lの蒸留水を散布した。 15NH4サの散布量 (50.0mg N m-2) は， 15N 
散布直前の有機質土層における無機態窒素の現存量 (147mg N m勺の 3部，前章で述べ
た林内における年関の窒素沈着量の 1.00/0であることから，散布した 15NH4十による施肥効
果は小さいと考えられる。
5. 2. 2 林床植生，土壌，土壌溶液，樹体試料の採取
散布した 15Nの動態を調べるため，15N散布前および散布 13日， 30 1ヨ， 70日， 252 13 (8 
カ月)， 365日 (1年)経過後の計 61EJ，林床植生と土壌試料を採取した。林j末植生と有機
質土層の試料は， 15N散布区内に設定した 3反復の 50cmX50 cmの区画より採取した。有
機質主層は Oi層と Oe-Oa層を別々に採取した。 OiJ曹は最表層に位置し，ほとんど未分解
の落葉・落校からなる層， Oe-Oa層は落葉・落枝の分解が中度および強度に進行したj留で
ある(日本ベドロジー学会， 1997)。無機質土層の調査深度は，全部財投量の 90%以上が存在
する深さ 40cmまでとし(密 2-4(b)参j顎)，林j末植生と有機質士j蓄を採取した区画にお
いて，0，-.._，10cmと10，-.._，40cmの2深度から別々に採取した。深さ 0"--'10cmの試料は内径 5.0
cmのステンレス製の円筒により，深さ 10，-.._，40cmの試料は内径 3.0cmのオーガーにより，
それぞれ l反復あたり 3ヵ所から採取し》深さ別に混合した。 Oe-Oa層と無機質主層の試
料は，乾燥前に植物根を分離した。なお， Oi層には植物殺はほとんど存在しなかった。二!こ
壌試料から分雛した植物根は，直径 2mm以下の細根への 15Nの移行量を把握するため，
細根とそれ以外の根に分離し，乾燥前に蒸留水で洗浄した。
散布した 15Nの土壌層内における浸透状況を把握するため，上述の土壌試料の採取と並
明 68-
行して， 15N散布区内において，深さ ocm (無機質主層の上端)， 10 cm， 40 cmの各深度
に3本ずつのセラミックポーラスカップを設置い土壌溶液を採取した。採取方法の詳細i
は2章に記述したとおりである。
さらに，樹木地上部への 15N移行量を推定するため 15N散布 l年後 (2003'9三 9月中旬)
に， 15N散布区とその河辺，および散布区から 10m以上離れた区画(対照区)より，それ
ぞれ 5本ずつの樹体(アカマツ 3本，クロマツ 2本)を選定し，業，枝および幹の試料を
採取した。葉と校の試料は樹冠中央部より採取し，当年葉， I日年葉および当年枝に分離し
た。幹試料は地表から高さ1.2"-'l.3mの部位より，内径 1.9cmの皮ポンチを用いて採取し，
樹皮，形成層および最近 5年間に形成された木部に分離した。
5.2.3 試料の前処理および化学分析
採取した林j末植生，土壌，細校および樹体試料は， 700Cで 48R寺間乾燥後，秤量した。
その後，試料を微粉末に粉砕し，全窒素含有量と窒素安定i司位体比の分析に供した。土壌
溶液は， Saka ta (2001) の方法に従って， N03ー をアンモニウム塩として沈殿させた後，窒
素安定i司位体比を測定した。さらに，土壌中の無機態窒素プールに保持された 15N(15NH4+， 
15N03-) の含有量を調べるため，根除去後の生試料(有機質土層 50g，無機質土壌200g) 
に2mol L-1塩化カリウム溶液500mLを加えて振とう抽出を行い，抽出液中のNH4十と N03-
をフローインジェクション法(アクアラボ FI-5000Y)により定量した。また， tlIlI:lj液中の
NH4~ と N03ーを拡散法 (Brooks et al.， 1989) とテアロンパック法 (Downsetα1.，1999) を組
み合わせた方法により回収し，窒素安定問イ立体比を測定した。各試料の全窒素含有量と窒
素安定同位体比の測定には，元素分析計 (CEInstrument， EA 1110) に質量分析計 (Thermo
Finnigan， DELTAplus Advantage)を連結させたオンライン法を月3し1た。同位体比の澱定値は，
大気中N2の同位体比を基準とした子分率偏差 (8 15N)として表した。
5.2.4 15N移行量の算出
林床植生，土壌層および締根への 15Nの移行量 (15Nrcc)は，林床への 15N散布量 (15NtraccJ 
を 100%とした相対値として，次式により算出した。
15Nrcc (%) = 100 x [Mpool x (15NpoOI -15Nrcf)] /15Ntraccr (5.1) 
ここで'.Mpool 各部位の窒素現存量， 15Npool:15N散布後の 15N存在比 (14N十 15Nに対する
15Nのモノレ分率)， 15Nrcf: 15N散布前の 15N存在比であるoMpωの値は，採取時期ごとの各
? ?? 。
部位の全窒素含有量にその乾物現存量を乗じて計算した。深さ 40cm以深への 15N03-浸透
量は，土壌溶液中の N03町のo15N値と 前章で推定した土壌浸透水量から算出した。
樹体地上部の各部位(莱，校
3 幹)への 15N 移行量 (15Nrcc) は，次式のとおり， 15N散
布区内とその周辺に位置する調査木 5個体について， 15N移行量を算出した。
15 Nrcc ( 0/0) = 1 00 x [Mi X C 5Ni -J 5 Nrcf) ] / J5八九二tI似r (5.2) 
ここで，Mi調査木 iにおける各部位の窒素現存量，15Ni: 15N散布区内とその周辺におけ
る調査木 iの 15N 存在比， 15Nd:対照区における調査木 5個体の 15N 存在比の平均値，
15NT_traω: 
15
N 散布区 (4m X 5 m = 20 n})に散布した 15N の全量 (1，000mg N = 50 mg N m-2 
x 20 m2) である。
Miは，調査木 iにおける各部位の全窒素含有量にその乾物現存量を乗じて計算した。乾
物現存量は部位ごとに，以下の方法により推定した。形成層および最近 5年間に形成され
た木部の乾物現存量は，2章で推定した幹への年間の乾物蓄積量のそれぞれ l倍， 5倍とし
た。樹皮の乾物現存量はP 採取した幹のコア試料について年輪 1'Ef三分の木部乾重量に対す
る樹皮乾重量の割合を算出し 3 幹への乾物蓄積量に乗じることにより算出した。当年葉，
!日年葉および当年枝の乾物現存量は， リターフォーノレによる乾物還元量の結果を用いて算
出した。すなわち，リターフォーノレによる針葉の乾物還元量に補正係数1.1(Nadelhoffer et 
αL 1999a) を乗じることにより当年葉の乾物現存量を求め，その値と採取した当年葉の乾
重量に対する 13年葉と当年枝の乾重量の割合iこ基づき， 1日年葉と当年枝の乾物現存量を算
出した。なお， 15N散布区とその周辺には調査対象とした 5個体の樹木以外に樹木が存在
していた。各調査木の 15N 散布区罵縁からの距離と 15N 移行量の関係 (I~ 5-2)を調べた結
果， 15N散布区周縁からの距離が短い調査木ほど 15N 移行量が大きい傾向を示した。そこ
で，図 5-2より得られるIEJ帰式を用いて，調査木以外の樹木への 15N移行量を算定し 3 調
査木への 15N移行量と合算することにより，樹体地上部への 15N 移行量を算定した。
5.3 室内培養実験
5.3. 1 同位体希釈j去を用いた窒素形態変化速度の測定
図 5-1に示したように，土壌微生物は有機態窒素を分解しp 無機態窒素を生成している
が(無機化)，その一方で》自らの生命活動を維持するために，無機態窒素を菌体に取り込
んでし1る(有機化)。通常の培養実験で求められるのは，その差分の正味の窒素無機化速度
であるが，土壌中における大気由来窒素の動態を考察する上で，窒素の総無機イヒ速度と有
マーo-
機化速度の大きさやそのバランスを把握する必要がある。そこで 15N散布市J(2002年 9
月中旬)に 50cm X 50 cmの区画2ヵ所ーから採取した Oe-Oa層および深さ 0~10 cmの無機
質土壌試料を月弘、て， Wessel and Tietema (1992)， Hartら(1994) に準じた方法により，
同位体希釈法による室内培養実験を行い，窒素の形態変化速度(総窒素無機化速度，総ìîì~
化速度， NH4-tと N03-の有機化速度)を測定した。測定方法の概要は以下のとおりである。
採取した試料から植物根を除去した後， Oe-Oa J霞は落葉・落枝等の粗大有機物を 5mm 
以下に切断し，無機質土壌は4mmメッシュのふるいを通過させ それぞれよく混合した
ものを供試試料とした。各試料に容量 200mLのガラス製培養容器を 2本用意し，それぞ
れ 15分間および24時間の培養を行った。培養実験に月弘、た試料量は乾重量換算で， Oe-Oa 
層が 10g，無機質土壌が 20gである。 250Cで481寺開，存在培養した後， Oe-Oa J習は含水比
250%，無機質土壌は最大容水量の 60%となるように，蒸留水で水分調整した。次に 99.6
atom%15Nの(15NH4hS04とNa15N03の溶液をそれぞれ別々の培養容器に，Oe-Oa層はl.8mg 
N kg soir1，無機質土壌は 3.0mg N kg soir1となるように添加し，250Cで培養を!調始した。
土壌中の無機態窒素含有量に対ーする 15Nの添加量の割合は，Oe-Oa J留で 1<Yo， 無機質土壌
で 10/0であることから， 15N添加による施肥効果は小さいと考えられる。 15分間と 241寺
間の培養終了後，各容器に 2mol L-1 塩化カリウム溶液を加えて振とう抽出を行い，5.2.3 
で述べた方法により，抽出液中の NH4+とN03-の回収と定量を行い，その窒素安定同位体
比を質量分析計 (Finnigan，MAT252) を用いて測定した。
総窒素無機化速度 (11)，NH4十の消費速度 (CA)は， 15NH4-1 添加試料における 15分間と
24時間の培養後に得られた NH4十の抽出量と 15N存在比の変化量より，それぞれ (5.3)式，
(5.4)式 (Ha討etal.， 1994) を用いて算出した。
m=Mo-Mf 〉〈 1og[(15No-15NrCf)/(1 5N[_1 5Nref )] (5.3) 
t" log{Mo / Mt ) 
CA=m -lMf-Mo1 (5.4) 
ここで，Mo， M[は，それぞれ培養開始時，培養 t日後の土壌i千!の 14NH4寸含有量と 15NH4十含
有量の合計 (mgN kg-I)， 15No， 15N[および 15八1rcfは，それぞれ培養開始時，培養 t日後，15NH4
十
添加前の土壌中の NH4-tプールにおける 15N存在比を表す。本研究では培養開始時 (1= 0) 
を 15N添加 15分後とし，培養日数 tは 1fヨ間 (241寺1司)とした。総硝化速度 (n)および
N03-の有機化速度 (CN) は， (5.3)式， (5.4)式の Mo，M[を，それぞれ 15N03-添加]試料
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における培養開始時，培養 f日後における土壌中の 14N03-と15N03-の含有量の合計に 15No，
15N，および 15Nrcfを，それぞれ培養開始時，培養 t日後，15N03-添加前における土壌中の N03-
プールにおける 15N存在比に置き換えて計算した。 NH/の有機化速度は CAから 1を差し
引いて求めた。
5.3.2 正味の窒素無機化速度および硝化速度の測定
上述の窒素形態変化速度を測定した試料と同ーの試料を用いて，王味の窒素無機化速度
と硝化速度を測定した。培養開始時と 33自問の培養後に， 2 mol L-1 塩化カリウム溶液を用
いて NH4
i とN03-の抽出を行い，抽出液中の NH41とN03ーを定量した。 培養後の無機態
窒素量から培養開始11寺のそれを差し引くことにより，~機態窒素の生成量を求めた。
さらに，窒素負荷が正味の窒素無機化速度と硝化速度におよほす影響を調べるため，
2001年 1月下旬に 50cmX 50 cmの区画 3ヵ所から土壌試料を採取し，以下に述べる方法
により培養実験を行った。なお，本培養実験は，アカマツ林だけでなく，スギ林でも実施
した。有機質土層は Oi層と Oe-Oa層，無機質土層は深さ 0.-._，10cmと10.-._，20cmから別々
に採取し， 5.3.1で述べた方法により，植物根の除去，粗大有機物の切断，ふるい分けを行
った後，前培養を行った。 培養実験に用いた試料量は乾重量換算で，有機質土層が 6.-._，8g， 
無機質土層が 14.-._，18gである。前培養した後，有機質士j曹は含水上ヒ 250%，無機質二i二j冨は
最大容水量の 60%となるように水分量を調整し，各土層の単位面積あたりの窒素負荷量が
30 kg N ha-1となるように，それぞれNH4-NとN03-Nの溶液を添加した。 Oe-Oa層の試料
については，上記の添加条件に加えて，窒素負荷量が 15kg N ha -1， 60 kg N ha-1となるよう
に，NH4-Nの溶液を添加した。 なお， NH4-N 溶液には(NH4)2S04，NOrN溶液には NaN03
を用いた。溶液添加後に 33日間培養した後， 2 mol L-1塩化カリウム溶液 50mLを用し¥て
NH4iとー N03-の抽出を行い，抽出液中の NH4i とN03ー をフローインジェクション法により
定量した。培養後の無機態窒素含有量から培養開始時のそれを差し引くことにより，無機態
窒素の生成量を求めた。
5.3.3 微生物バイオマス窒素量の測定
微生物バイオマス中の窒素量は， 5.3.1の窒素の形態変化速度を測定したのと同じ試料を
用いて，日分間の培養を行った後，以下に述べるとおり，クロロホルム燥蒸抽出法(Davidson，
1989)により求めた。試料をクロロホルムで 2411寺街燥、蒸した後， 0.5 mol L-
1硫酸カリウム
溶液を加えて振とう抽出を行った。焼蒸していない試料(非煤蒸試料)についても，同様
にして抽出操作を行った。抽出液中の全窒素濃度を化学発光法(三菱化学，TN目05) により
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測定し，燥蒸試料の全窒素量から非煤蒸試料のそれを差しヲiし1た{症に補正係数 2.22(土壌
環境分析法編集委員会， 1997) を乗じて，微生物バイオマス窒素量を算出した。
5. 4 各部位における δ15N値と 15N移行量
5.4. 1 δ15N値の経時変化
林j末1i室生および土壌試料の全窒素の d15N値 (%0)の経1]寺変化を図 5-3に示す。 !5N散布
i誌の d15N値は，林床補生 (-5.6)< Oi 層 (-5.2)< Oe-Oa (-4.9) < 0""10 cm (1.8) < 10"" 
40 cm (5.7)であり，表層から下層にいくに従い増大する傾向を示した。 15N散布後は，す
べての部位において d15N 値の上昇が認められ，その程度は林床植生と有機質土層で大き
し無機質土層で小さかった。 !5N散布後の d15N値の経時変化をみると，林床植生と有機
質土層では?いずれも散布 13 日後にピークを示した([~ 5-3 (a))。その後， Oi層と林j末
植生では l年後までほぼ単調に低下したが， Oe-Oa層ではほぼ一定の値で推移した。無機
質土層では 0""10cm， 10""40 cmともに 70日後にピークを示したが，その後は， 0""10 cm 
ではほぼ一定の値で推移し， 10-" .-40 cmでは徐々に低下した(図 5-3 (b))。
土壌溶液中 N03・の d15N値の経H寺変化を図 5-4に示す。 !5N散布後，すべての層位で6
15N値が上昇した。とくに，有機質土層に接する深さ ocmでは，散布直後に約 2，700%。と
いう極めて大きなピークを示し，その後， 13.-_，30日後に 450%0，30'"'-'70日後に 250%。まで
低下した。深さ 10cm， 40 cmでは，それぞれ散布日.-..__，30日後， 30.-_，70日後にピークを示
し，下層ほど d15N値のピーク出現時期が遅れる傾向を示した。
15N散布 1年後における樹体地上部の各部位の d15N値を図 5-5に示す。横車Ilを 15N散布
区周縁から調査木までの距離とし，d 15N値との関係、を示した。 15N散布区の d15N値は，
すべての部位で対照区のそれよりも大きく d 15N値は 15N散布区周縁からの距離が短い
調査木ほど大きかった。 d15N値の上昇の程度を部位男IJに比較すると，概ね当年葉と当年
枝で大きく，樹皮で最も小さかった。
5.4.2 散布した 15Nの密収率
各部位への 15N 移行量の経時変化を [~ 5-6に示す。 15N散布 l年後のみ，樹体地上部(葉，
校，幹)への 15N 移行量を示した。この[~では，各部位への移行量を， 5.2.4で示したよう
に，林j末に散布した 15Nの全量に対ーする相対値として示した。したがって，移行量の総和
は散布した 15Nの回収率を表す。
70日後を除くと， 15Nの回収率 (3反復の平均)は 93.-_，110uloの間にあり， 100%に近い
値であった。 70自後は， 3反復の回収率が 125%，122%， 153%と大きくばらつき，これ
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らの平均は 133%と過大な結果となった。これは， 10~40 cmの無機質土層において{515N
値が大きく変動し ([~ 5-3 (b))，同層への 15N移行量が大きくばらついたこと (42，57， 
87%)に起因する。前述のように， 10~40 cmの無機質土層の採取には 内径 3cmのオー
ガーを用いたため，他の部位に比べて採取面積が小さく，試料の代表性が十分で、なかった
可能性が考えられる。
本研究で考慮しなかった 15Nの移行先として，土壌中での脱窒を挙げることができる。
森林域においては，脱窒は地下水帯(木平ら，1997) や河ulï~j或 (Martin et al.， 1999) などの
嫌気的な雰囲気で活発に起こることが報告されている。しかしながら 本調査地の土壌は
火山灰を母材とした黒ぼく土であり，排水性は比較的よいため 税窒による 15Nの損失は
ほとんどないと考えられる。
5.4.3 15N移行量の経時変化
林床植生への 15N移行量は，13日後に最大値 (9.2%)を示し，その後徐々に減少した([:g] 
5-6)。有機質土層には， 13日後と 30日後に，それぞれ460/0，56%の 15Nが移行し，1:9三経
過後も 30%が保持されたままであった。無機質土層には 13日後にすでに 42%の 15Nが
移行した。 70日後以降減少したが， 1年後も 29%が保持されていた。細根への 15N移行量
は 4.0~6.6%の|習で推移し，大きくは変動しなかった。 1 年後における樹体地上部への 15N
移行量は 18%であり，図中には示していないが，そのうち約 80%が葉と枝に移行し，幹へ
移行する割合は小さかった。根域(深さ 40Cl1'1)からの 15N03-の溶脱は， 70日後まではほ
とんど認められなかったが，その後溶脱が進行し， 15N散布後 1年間における 15N03-の溶
J1見量は 8%であった。結果として， 15N散布 1年後において，散布された 15Nの 59%が有
機質土層と深さ 40cm の無機質土層内に保持され，そのうち約半分がわずか 2~3 cmの厚
さの有機質土層に保持されていた。植物体には 25%が保持され，その内訳は樹体地上部
(18%)，林床植生 (3%)，締根 (4%) であった。根域からの溶脱された 15N03-の割合は
8%であった。
土壌層別の細根への 15N移行量の経時変化を図 5-7に示す。キ1根への 15N移行量は，Oe-Oa
層， 0~10 cm に比べて 10~40 cmで小さかった。 Oe-Oa層では 30日後にピークを示し，。
"-' 1 0 cm では 8ヵ月後 10"-'40 cmでは 1年後に最大となり，ピークは下層ほど遅れて出現
した。
土壌中の無機態の 15N量，および有機態を含めた 15Nの全移行量に占める1号機態の 15N
量の割合の経持変化を [~ 5-8に示す。無機態窒素のプールに保持された 15Nの主要な形態
は，観測期間を通じて，有機質土層は 15NH4+，無機質土層は 15N03伊であった。最表層の
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Oi層における無機態の J5N量は，J5N散布 1313後が 0.4%と最も大きく 時間の経過とと
もに単誠に減少した。 Oe-Oa層では，こうした減少傾向は認められず，観測期間を通じて
0.7~ 1.2%の範囲にあった。無機質土層における無機態の J5N 量は ， 0~10 C11では 13日後
に， 10~40 C11では 70日後にピークを示したD 結果として，土壌中における有機態窒素を
含む全窒素プールへの J5N移行量は，13日後から 1年後の17司に 88%から 54%へと減少し
たのに対して(図 5-6)，土壌中の無機態窒素プールへの J5N移行量は，4.3% (13 1ヨ後)か
ら2.8%(1年後)に減少した程度であった。土壌中における J5Nの全移行量に占める無機
態 J5N量の割合(無機態 J5N/全 J5N)は，有機質土層では J5N散布 13日後から i年後ま
で3%以下で推移した。無機質土層では有機質土層によヒべると 無機態 J5N/全 J5Nが大き
く，時期による変動も大きかったが，10~40 C111 の l 年後 (19%) と O~lD C11の 13日後
(14%) を除けば，無機態、 J5N/全 J5Nは 10%以下であった。
5. 5 窒素の形態変化速度
5.5. 1 潤イ立体希釈法による総窒素形態変化速度
アカマツ林における表層土壌の窒素形態変化速度を図 5θ に示す。 Oe-Oa層における総
窒素無機化速度と NH4十の有機イヒ速度はし吋三れも 14511g N kg-J dayぺであり， 0""'10C11の無
機質土j蓄における値よりも約 40 倍大きかった。 Oe-Oa}吾の総1iì~化速度 (20 11g N kg-J da{J) 
は，総窒素無機化速度および NH4-tの有機化速度の 7分の l程度の大きさであった。図中
には，土壌乾重量あたりの微生物バイオマス窒素，有機態窒素，無機態窒素 (NH/，N03-) 
の含有量も示したが， Oe-Oa層における微生物バイオマス窒素量は 無機質ゴニ層に比べて
i桁程度大きかった。また， Oe-Oa J忌無機質土層ともに，無機態窒素 (NH/，N03-) の
含有量は有機態窒素に比べて 2~3 桁程度小さかった。図中には示していないが， 5.3.2で
述べた方法により，同一試料を用いて測定した正味の窒素無機化速度は， Oe-Oa J習で 36111g
N kg-J da{Jであり， 0~10 cmの無機質土層 (2.6mg N kg-J da{J)に比べて 1桁程度大きか
った。両層ともに，無機化により生成した窒素のほとんどが N03制であった。
5.5.2 正味の窒素形態変化速度におよぼす窒素負荷処理の影響
5.3.2で述べたとおり， 2011年 1月下旬に採取した表層土壌試料を用いて測定した無機
態窒素の含有量をIZJ5-10 fこ示す。 NH4十含有量をみると，スギ林，アカマツ林ともに有機
質土層 (Oi層， Oe-Oa層)の方が無機質土層よりも大きく，有機質土層ではアカマツ林の
方がスギ林よりも大きかった。 N03-含有量は，両地点でほぼ何様な鉛直分布を示し， Oe-Oa 
層で最も大きかった。
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表層土壌試料におけーる豆味の窒素無機イヒ速度と硝化速度におよぼす窒素負荷処理の影
響を図 5-11に示す。窒素を負荷していない無処理では， Oi層を除き 3 スギ林，アカマツ
林ともに，無機化によって生成する窒素の多くが N03ー であり，正味の窒素無機化速度と
硝化速度との差は小さかった。正味の窒素無機化速度と硝化速度は，両地点ともに Oe-Oa
層で最も大きく， 0---10 cm， 10---20 cmと下層にいくほど小さい傾向を示した。同地点間
で比較した場合， Oe-Oa層における五味の窒素無機化速度と硝化速度が アカマツ林の方
がスギ林に比べて， 4---5イ音大きいことが特徴的であった。窒素負荷処理がおよぼす影響を
みると， Oi層では，両地点ともに， NH4
1負荷処理では，NH4十が五味で有機化されていた。
一方，N03-負荷処理では，スギ林では窒素無機化速度の増加が認められたのに対して，ア
カマツ林では負荷された N03時が正味で有機化されていた。 Oe-Oa)留では， NH4'の負荷処
理により，五味の硝化速度がスギ林では増大する一方，アカマツ林では減少した。窒素無
機化速度は硝化速度のように顕著に増減する傾向は認められなかった。 N03-負荷処理では 3
1!在処理に比べて，スギ林では正味の無機化速度と硝化速度が噌加したのに対し，アカマツ
林では五味の硝化速度が減少した。無機質土壌では，スギ林，アカマツ林ともに， NH4-
1を
負荷した場合の硝化速度は無処理よりも大きかった。一方，窒素無機イヒ速度は，硝イヒ速度
に比べて変化が小さかったo N03-の負荷処理では，硝化速度，窒素無機化速度ともに変化
が小さかった。
5. 6 土壌一植生系における 15Nの動態
5.6. 1 無機質土層への 15Nの移行形態
無機質土j蓄には 13日後にすでに約 40%の 15Nが移行し，70日以降は根域からの 15N03-
の溶!況が認められた(図 5-6)。ここでは，土壌水による窒素の浸透量と N03-のa15N依の
観測結果に基づき，無機震土壌層への 15Nの移行形態について考察する。
前章で述べたように，林内雨が有機質土層を浸透する間に NH4十はほぼ消失したが，そ
の約 2倍に相当する N03ー が増加した(表 4-4)。その結果，土壌中を浸透する窒素のほと
んどを N03ー が占めた。また，5.5.1で述べたとおり， Oe-Oa 層における正味の窒素無機化
速度は，無機質土層に比べて 1桁程度大きく，無機化により生成した窒素のほとんどがN03-
であった。これらのことから，有機質土層では，林内雨由来の NH4-lの硝化に加え，土壌
有機物分解に由来する NH4十の生成とその硝イとが活発に起こっていると考えられる。
15N散布実験の結果をみると， 15NH4十を散布したにもかかわらず，散布初期には土壌表
層の土壌溶液中の N03ーの [j15N値が著しく上昇し，そのピークはH寺問の経過とともに下層
に移動した (1忍5-4)。また，土壌中の無機態窒素プーノレに保持された
15
Nの主要な形態は，
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有機質土層では 15NH4-lであったのに対して，無機質土層では 15N03ー であり，最下層の 10
"-'40 cmでは 70日後には 15N03働量がピークを示した(図 5-8)。
以上のことから，林床に沈着した NH4十の無機質土層への移行は，有機質土層で、{消化さ
れて N03-に変化した後に起こるものと考えられる。土壌表層における活発な;消化作用に
よって，土壌水中の主要な窒素成分が N03ー となることは，前章でも述べたようにスギ林
でも認められ(表 4-1)，わが国における他のスギ林 (OhruIand Mitchell， 1997; Tokuchi et al.， 
1993)やヒノキ林 (Nambuet al.， 1994)でも報告されている。一方， ドイツ南部に位置す
る硝化活性の低し¥140年生のドイツトウヒ林の林床に 15NH4-lを散布し，散布 3ヶ月後まで
の土壌中無機態窒素のc'515N値の変化を調べた Mayら(1996)は， 1)添加初期(12日後)
に有機質土層の NH4十の c'5
15N値が著しく上昇するものの， N03ーのc'515N値の変化は小さい
こと， 2) 15N散布 3ヶ月後まで，この c'515N 1症のピークが土壌下層に移動することはなく，
有機質土層中の NH4-lと N03ーの c'515N値は， ともに徐々に低下することを報告している。
5. 6. 2 土壌-植生系における 15刊の保持機構
散布した 15Nは，1年後もその 59%が深さ 40cmまでの土壌(有機質土層十無機質土層)
に， 25%が植物体(樹体地上部，林床植生，紺根)に保持され，土壌根j或からの流出量は
8%にすぎ、なかった([~ 5-6)。以下では，無機態窒素プールへの 15N移行量，先tH根への 15N
移行量，室内培養実験の結果等に基づき 土壌層と植物体に 15Nが保持されるメカニズム
について考察する。
前章で述べたように，林内雨が有機質土層を通過する I~号には， NH4オがほぼ消失する一方，
N03ーが著Lく増加した。そのため，林床に沈着した NH4十の多くは，存機質j二層での活発
な硝化作用により N03-に変化し，下層へ浸透していると解釈することも可能である。と
ころが， 1 年後も散布した 15N の 30 0/0が有機質土層に保持されていた (I~ 5-6)。有機質土
層に保持された 15Nの全量に占める無機態の J5N量の割合は 3%以下で推移していること
から([2]5-8) ，保持された 15Nのほとんどは有機態窒素の形態と考えられる。 Oe-Oa層で
は，五味の無機化速度 (36mg N kg-1 daiJ) に対して，実際にはその 4倍もの速度 (145mg 
N kg-1 dai 1 ) で窒素が有機化および無機化されていた (I~ 5-9)。一方， I司層の総硝化速度
(20 mg N kg-1 dai1) は， この有機化ー無機化の循環速度の 117程度の大きさであった。こ
れらのことから，大気由来の N叫すは林床に沈着した後，すべてが硝イとされるのではなく，
その多くが，このような微生物による窒素代謝のサイクルに取り込まれることにより，有
機化されたと考えられる。そのため， 1年後も散布した 15Nの 30%が有機質土層に保持さ
れたままであったと推察される。なお，大気由来の NH4-lが硝化されて N03-として溶脱さ
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れるよりも，有機化により保持される方が H-1の生成量は少ない (!:g]5-1) 0 林j末に散布し
た 15NH4-1が有機化のプロセスにより有機質土層に保持されることは，北米や欧州の森林で
も認められており (Buchmannet al.， 1996; May et al.， 1996; Nadelhoffer et al.， 1999b)，前述の
140年生ドイツトウヒ林では，散布した iコNH4-1の約 4001が3ヶ月後も有機質二!こj蓄に保持さ
れ，その約 9001が有機態であった (Mayet al.， 1996)。
J5N敬布 70日後以降においては，土壌根j或からの 15N03慣の流出が観測されたが 1年後
も約 30%の 15Nが無機質土層に保持されていた。また，無機質4土層に保持された 15Nの全
量のうち無機態の J5Nが占める割合は，観測期間を通じて 20%以下であった(図 5-8)0
節で述べたように，有機質土層から無機質土層へと浸透する 15Nの多くは 15N03-の形態と
考えられることから， N03ー の有機化が起きていると推察される。深さ 0"-'10cmにおけー る
窒素の代謝速度は， Oe-Oa層に比べて小さいものの， N03鋤を有機化するパスが存在する (!~l
5-9)。また， I司ーの土壌試料に 15N03ー を添加後，培養を行い，無機態の 15N量の残存率を
調べた久保井 (2003)は， 10日間の培養で添加した J5Nの約 30%が有機態に変化している
ことを報告している。以上のことから，野外においても，無機質士層では N03ー の有機化
が起きていると考えられる。アメリカ・ミシガン州の例年生のサトウカエデ林において，
散布した 15N03ー の土壌中での動態を調べた Zoggら (2000)は，散布直後 (2時間後)に 4
害Ijの 15Nが微生物体内に取り込まれ その後，微生物の代謝と枯死により，土壌有機物の
国分へ 15Nが移行することを明らかにしている。
敬布 i年後における植物体(樹体地上部，細根，林j末槌生)への 15Nの移行量は，合計
250/0に達した(図 5-6)。土壌i宇の締根と無機態窒素プーノレにおける 15N保持量の経1寺変化
をみると， Oi層を除くすべての層位で，散布初期(13日後)の量が， 1年後までほぼ維持
されていた (~5-7 ， I:g] 5-8)。これらの結果より 土壌i宇の無機態窒素プーノレに保持され
た 15Nが，植物根に継続的に吸収されてし¥たことが推察される。土壌中の無機態窒素は有
機態窒素に比べて，含有量が 2桁程度小さいため(図 5-9，!:g]5-10)，無機態窒素プーノレに
保持された 15Nは 有機化，植物根による吸収，下層への溶脱などにより速やかに消費さ
れると考えられる。現に，散布した 15NH4寸は，13 !ヨ後にはそのほとんどが有機態窒素に
変化していた。それにもかかわらず，土壌中の無機態窒素プール!こ{コの!雨量が 1年後まで
維持されたのは，一旦有機化された 15Nが再無機化されることによって，19~機態の 15N の
消費と生成がほぼノくランスしていたためと考えられる。以上のことから，散布した J5Nが
微生物による窒素代謝サイクルに取り込まれることにより，土壌中の無機態の i雨量が維
持され，植物が継続的に 15Nを吸収することに寄与しているものと推察される。このよう
な窒素のブ 3 ーは，根域からの 15N03-の溶脱抑制にも貢献しているといえる。 15NH4十と
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15N03ー を別々の区画に散布し，土壌中での 15Nの動態が調査されたチリ南部の老齢温帯林
(Perakis and Heiden， 2001)では，両散布区ともに，先!日根と微生物体内の 15N量が，観測を
継続した 2年後まで高く維持されており，微生物による窒素保持が植物による窒素吸収に
重要な役割を果たしていることが報告されている。
5. 6. 3 欧州との比較
窒素降下物が森林における窒素動態におよぼす影響を調べた研究例として，欧州北西部
を中心に展開された NITREX(NITRogen saturation EXperiment)プロジェクトが挙げられ
る。この研究プロジェクトでは，大気からの窒素負荷量が異なる 8つの針葉樹林において，
森林内での窒素動態が調査された (Emmettet al.， 1998; Gundersen et al.， 1998) 0 Tietema et al. 
( 1998)は，この NITREXの調査地点で、行われた 15Nの野外散布実験の結果より，大気か
らの窒素負荷量が大きい地点ほど，有機質土層の 15N保持量が小さく，逆に根域からの 15N
j容脱量が大きい傾向にあることを示し 有機質土層が有する窒素の保持容量が限界に到達
することにより，根域からの窒素溶脱量が増大することを指摘した。本調査地における林
内の窒素沈着量と根域からの窒素溶脱量は，NITREXの調査地点のうち大気からの窒素負
荷量が最も大きいオランダの森林2地点とほぼ等しい。そこで，このオランダの地点にお
ける諸元 (Gundersenet al.， 1998; Koopmans et al.， 1995)，および 15NH4-1一散布実験の結果
(Koopmans et al.， 1996) を表 5-1に示し，本調査地と比較した。
野外での 15NH4ト散布実験の結果を比較すると 3 本調査地におけーる土壌と樹休地上部の
15N 保持量 (77%) は，オランダの森林 (58~64%) よりも大きかった。一方，根域土壌
からの 15Nの溶脱量 (8%)は，オランダの森林 (11~19%) よりも小さかった。 15NH4-1 の
散布は，本調査地では 9月に i回のみ行われたのに対し，オランダでは 5月から i年間に
わたり継続的に行われたほoopmanset al.， 1995)。オランダの 9ヵ月後というのは 15N散布
開始時からの期間である。そのため，両地点での 15N散布実験の結果を単純に比較するこ
とはできないが，仮に，本調査地で 1年間にわたり 15Nを継続的に散布した場合には，本
調査結果よりも根域からの 15N溶脱量は小さく，逆に土壌における 15N保持量は大きくな
ると考えられる。この理由として，たとえば，散布!}助金8ヵ月後に散布した 15Nは，1年
後の時点では4ヵ月しか経過していなし1からである。
表5-1には，有機質土層の窒素形態変化速度の結果 (Gundersenet al.， 1998)も示したが，
NITREXでは，大気からの窒素負荷量が大きい地点ほど，有機質土層において，CIN比が
小さく，正味の硝化速度が大きい傾向にある (Gundersenet al.， 1998)。本調査地の培養条
件は温度 250C，含水上ヒ2500/0であり，オランダの地点 (200C，300%)とは異なることから，
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単純な比較はできないが，本調査地は，オランダ地点に比べて窒素の形態変化速度は「総J， 
f正味Jともに l桁程度大きく，本調査地における五味の窒素無機化(抑制ヒ)速度に対ーする
総窒素無機化速度の割合 (4.1)は，オランダ地点 (3.0~3.7) と大きな違いはなかった。
以上のことから，本調査地では，微生物による窒素代謝が活発であり，その活発な窒素代
謝は，本調査地では豆味の無機化(硝イヒ)速度がかなり大きいにもかかわらず，比較的高
い窒素保持能を有していることと密接に関係してし¥ると推察される。
5. 7 窒素の形態変化速度におよぼす窒素負荷の影響
5.5節で述べたように，本研究では，スギ林とアカマツ林で採取した表j富士;壌試料を用
いて，窒素負荷処理が正味の窒素無機イヒ速度および硝化速度におよぼす影響を調べた。窒
素を負荷していない無処理をみると， Oe-Oa)習は他の層 (Oi層，無機質土j語)に比べて，
スギ林，アカマツ林ともに，正味の窒素無機化速度と硝化速度が大きかった(図 5-11)。
同様な傾向は， M宣告で述べた NITREXプロジェクトでも認められている。 NITREXでは，
野外で窒素負祷量を人為的に増減させる操作実験も行われており，数年程度の窒素負荷処
理により，有機質土層における正味の窒素無機化速度と硝化速度が増大することが報告さ
れている (Gundersenet al.， 1998)。北アメリカのニューハンプシャー州の北方広葉樹若齢
林では，野外での窒素の人為負荷により，王i床の窒素無機化速度が減少する一方で，正味
の硝化速度が増大することが観測されている (Fiskand Fahey， 2001)。さらに，カナダのブ
リチッシュコ E ンピア州における皆伐林から採取した有機質土層の試料を用いて， NH4十の
負荷が窒素の形態変化速度におよぼす影響を調べた Bradley(2001) は)NH4-
t負荷量の増
大にともない)N03ー の有機化速度が低下する一方，総硝化速度における変化はみられず，
結果として，正味の硝化速度が増大することを明らかにした。以上のように，窒素負荷が
有機質土層における窒素形態変化速度におよぼす影響に関する既往の知見から判断力ると，
正味の窒素無機化速度については一定の傾向はみられないものの 正味の硝化速度は窒素
負荷量の増大にともない大きくなる傾向にあることが分かる。
本調査地における窒素負荷処理が窒素の形態変化速度におよぼす影響をみると )Oi 層で
は，スギ林，アカマツ林ともに，負荷した NH4+の正味の有機化が起こっており，さらに，
アカマツ林では，負荷した N03ー の五味の有機イとも起こっていた。形態変化速度が最大で
ある Oe-Oa層においては，スギ林では)[孜米と j司様，窒素負荷処理により正味の硝化速度
が増大するものの，アカマツ林では逆に減少し，欧米での報告例とは異なる傾向を示した。
アカマツ林において，窒素負荷処理により正味の硝化速度が減少した理由としては，硝化
が抑制されたか)N03ー の有機化が促進されたかのどちらかといえる。室内培養実験におけ
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る土壌試料への窒素の負荷量は， Oe-Oa層の場合， 自然状態における無機態窒素含有量の
約 10倍 (15kgNha-1) "--40倍 (60kg N ha-1) に相当する大きさである。この窒素負荷量
の値は，上述の欧米における研究例に比べて大きな値である。硝化菌は溶液中の NH4¥
N02-，および種々のイオンの濃度に敏感であり，濃度がある一定以上の値になると，硝化
活性が著しく低下するといわれている(土壌微生物研究会 1994)。このことが，アカマツ
林で，窒素負荷処理によって正味の硝化速度が減少した要因のーっと推察される。スギ林
では，窒素負荷処理により正味の硝化速度が大きくなったが，窒素負荷量が 15kg N ha-1 
から 60kg N ha-1へと増大するにつれて，正味の{消化速度が減少している。これは，アカマ
ツ林と向様，溶液中のイオン濃度の増加により，硝イヒが抑制された可能性が考えられる。
5. 8 まとめ
本章では，森林における窒素動態や土壌酸性化におよぼす大気由来の窒素沈着の影響を
評価するため，アカマツ林を対象に， 15Nでラベルし NH4+ (15NH/) を林床に散布し，こ
れノを大気由来窒素に見たてて， 1年後までの植物体および土壌への 15Nの移行量を調べた。
また，15N の動態と微生物による窒素代謝との関係を明らかにするため，I弓位体希釈法を
月弘、た室内培養実験を行い，土壌中における窒素形態変化速度を測定した。
15N散布 l年後，散布された 15Nの59%が有機質土層と深さ 40cmまでの無機質:::1こ層内
に保持され，そのうち約半分がわずか2"-3 cmの厚さの有機質土層に保持されたo i造物体
には敬布された 15Nの25%が保持され，その内訳は1弱体地上部 (18%)，林j末植生 (3(1"0)，
細根 (40/0)であった。一方 土壌fR域からの 15Nの流出量は 80/0にすぎなかった。 土壌に
保持された 15Nの化学形態を誠べた結果 15N散布 13日後以降，その約 80"-9 0 o/t)が有機態
であることがわかった。有機質土層では，王i床の窒素~機化速度に対して，実際にはその
4倍もの速度で窒素が有機化および無機化されていた。一方， I司j雷の総{消化速度は，この
有機化ー無機化の循環速度の 117程度の大きさであった。以上の結果より，大気由来の NH4
十
は林床に沈着した後，すべてが硝化されるのではなく，その多くが，微生物による有機化
ー無機化の窒素代謝サイクノレに取り込まれることにより，有機態に変化したと考えられる。
深さ 40cmまでの土壌中の 15N保持量は，散布初期 (13日後)から l年後までの間に，
88%から 54%に減少したにもかかわらず，土壌中の無機態窒素プールにおける 15N保持量
は，4.3% (13日後)から 2.8% (1年後)に減少した程度であった。一方，土壌中におけ
る細校の 15N移行量は 4.0"--6.6%の関で推移した。 15Nが散布初期1に微生物による窒素代謝
のサイクノレに取り込まれることにより，土壌自体による 15Nの保持だけでなく ，i漬物根に
よる 15Nの吸収に影響していることが推察された。
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本調査地とほぼ同量の窒素が大気から負荷されているオランダの森林で行われた野外
トレーサー実験の結果と比較すると，土壌と樹体地 i二部の 15N保持量 (77%) は，オラン
ダの森林 (58~64%) よりも大きかった。一方 根域土壌からの 15Nの溶脱量 (8%) は，
オランダの森林 (11~190Io) よりも小さかった。また，本調査j誌は，オランダ lこ比べて窒
素の形態変化速度は「総J，11[1来jともに l桁程度大きく，本調査地における五味の窒素無
機化(硝化)速度に対する総窒素無機化速度の割合 (4.1)は，オランダの地点 (3.0~3.7)
と大きな違いはなかった。以上のことから，本調査地では，微生物による窒素代謝が活発
であり，その活発な窒素代謝は，本調査地では正味の無機化(硝化)速度が大きいにもか
かわらず，比較的高い窒素保持能を有していることと密接に関係していると推察される。
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大気降下物
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根j或2H~ 
有機態N
i微生物
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の生成と消費J土壌中における窒素の形態変化と酸(日+)[:21 5-1 
各ボックスは窒素プールを表す。実線の矢印は窒素の形態変化を，
の生成と消費を表す。点線の矢印はそれにともなう酸(五十)
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(a) 林床植生，有機質土層
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12{] 5・3 林j末植生および土壌試料の全窒素の 815N値の経1寺変化
各プロットは 815N値の算術平均値と標準偏差 (3反復)を表す。
ただし， 13日後は 1反復のみの結果で示す。
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a無機質土壌の上端を深さ Ocmとする。
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15N散布 1年後における樹体地上部各部位の 615N 値図 5-5
a15N敬布区から 10m以上離れた調査木5個体の各部位におけ
る(j15N値の算術平均値を表す。
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を 100%とした相対値で示す。
15N散布 1年後のみ行った。
(50mg N m三)
への 15N移行量の測定は，
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林床に散布した 15N量
けを?体地上部(葉，枝，幹)
a15N移行量は，
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図 5-7 土壌j吾男IJの締根への 15N移行量の経時変化
a15N移行量は，林床に散布した 15N量 (50mg N m-2) を
100%とした相対値で示す。
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アカマツ林における表層土壌の窒素形態変化速度
窒素形態変化速度の測定には， 2002年 9月に採取した試料を供試した。
矢印は 1日間の培養により得られた窒素の形態変化速度 (mgN kg.1 day.l)の平均値
を示す。括弧内には 2反復の実測値を示した。
各ボックスは窒素プールを表し，ボックス内の数字は培養開始時(培養 15分後)に
おける窒素含有量 (mgN kg.1) を示す。括弧内には培養期間中における無機態窒素
含有量の増減値をAで示した。
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図5-9
。
Oi層
Oe-Oa層
0'"'-'10 cm 
10'"'-'40 cm 
無機態窒素含有量 (mgN kg-l) 
20 40 60 80 
-1畳一スギ林
一一・ーアカマツ林
--a-ー スギ林
ーベ〉ーアカマツ~;本
図5・10 表層土壌における無機態窒素 (NH4+，N03-)の含有量
2001年 11月下旬に採取した試料を用いて測定した。
エラーパーは標準誤差 (nこ 3) を表す。
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N03-30 kg N ha-I 
無処理
NH4+ 15 kg N ha-I 
N03-30 kg N ha-I 
mg N kg-I day-I 
o 1 234 
無処理
NH/ 30 kg N ha-I 
N03- 30 kg N ha-I 
無処理
NH/ 30 kg N ha-I 
N03- 30 kg N haぺ
盤整窒素無機化速度
(b) アカマツ材、
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mg N kg-I day-I 
o 20 QO 40 
mg N kg-I dayl 
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ロJ消化速度
図 5‘11 表層土壌試料における正味の窒素無機化速度と
硝化速度におよぼす窒素負荷処理の影響
2001 /9三11月下旬に採取した試料を用いて測定した。
エラーバーは標準誤差 (n=3) を表す。
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表 5・1 オランダの森林と本調査地における諸元，各プーノレの 15N 移行割合
およびOe-Oa層の窒素形態変化速度
年平均気温 (OC)
年降水量 (111m)
無機態窒素の林内沈着量 (kgN ha'l yr'l) 
沈着量に占めるT¥TH4'の割合(%)
担域からの窒素j容脱量 (kgN 1な 1yr'l) 
溶Jl見量に占めるN03の害IJ合(%)
優占樹種
土壌
有機質土層の乾物現存量 (kgm'2) 
有機質土層のCIN比b
有機質土層のpH(KCI)h 
無機質土層 (0~5 cm)のpH(KCI) 
サンプリング時期
樹体地上部
有機質土層
無機質土屠
合計(樹(本+土壌層)
様域からの溶脱
本調査地
11.8 
1，728 
48 
61 
3.5 
調査地点
オランダ中央部，
Speuld‘i 
9.3 
800 
50 
74 
2.9 
オランダ南部，
Ysselsteyn" 
9.3 
700 
59 
78 
5.0 
99 93 80 
アカマツ J丈イマツ ヨーロツノfアカマツ
(Pinus densif}ora) (Psθlldotsuga lIlenZieSl・i) (PinllS SyJvθscris) 
黒ぼく土 ポ 1<'ゾル土 ポドゾル土
(SiJjc AndosoJ 5) (HapJ ic PodzoJ 5) (HapJ ic PodzoJ 5) 
1.4 3.1 3.4 
36 (Oi層)， 28 (Oe-Oa層) 21 20 
4.1 2.9 2.9 
3.9 3.2 3.0 
各部位への15N移行量(%)じ
1年後 9ヵ月後 りヵ丹後
18 13 6 
29 26 28 
30 (0~40 cm) 16 (0~70 cm) 30 (O~70 cm) 
77 55 64 
8 19 1 
Oe-Oa層の窒素形態変化速度 (mgN kg'l dail) u 
総窒素1!&機化 145 20 21 
総窒素有機化 148 15 14 
総硝化 20 5.4 3.0 
NO，有機化 3，0 0.0 0.4 
正i見ミ窒素1!号機化 36 5.5 7.0 
正味ji由化 36 5.4 2.7 
窒素#契機化速度(総/正味) 4.1 3.7 3.0 
aオランダ地点の諸元は， Gundersenら(1998) とKoopmansら(1995) を用し 1たo
bオランダ地点の CIN比， pHはOi層も含めた有機質j二層全体の値である。
cオランダ地点の 15N移行量は， Koopmansら(1995) を月3し¥た。
d有機物含量あたりの形態変化速度 (Gundersenθta1.， 1998) を，乾物重量あたりの値
に換算した。
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第 6章総合考察
6. 1 はじめに
本研究では，大気からの酸性降下物，なかでも窒素負荷に着目して，わが留の森林にお
ける土壌酸性化におよぼす影響を評価することを目的とした。そのため 3 大気からの窒素
負荷量が大きいと考えられる関東地方に位置するスギ林とアカマツ林を対象に，酸 (Ht-)
の供給と消費に関わる成分について，大気からの沈着量，土壌層における浸透量，植物に
よる吸収量を把握するための現地観測を行ったり章)。また，土壌命植生系における H→収
支の推定精度を向上させるためには，土壌溶液の pHを正確に把握することが重要である
ことから，大気との接触による pH上昇を抑制した土壌溶液の採取方法について検討した
り章)。これらの結果に基づき，土壌-植生系における H十収支を推定し， H十の総負荷量
に対ーする酸性降下物の:寄与率を評価した (4章)。さらに，アカマツ林を対象に野外におけ
る窒素トレーサー (15N)の追跡実験を行い，大気由来窒素の動態を評(屈した (5章)。本
章では， 2---5章の結果をもとに，調査地における大気からのi駿と窒素の負荷量，土壌のi駿
中和能力，および窒素保持能力の特徴について考察することにより，わが国の森林におい
て，大気からの酸および窒素の負荷により土壌が酸性化する可能性について検討する。
6. 2 調査地の窒素負荷量
図 6-1に環境省による酸性雨対策調査によって観測された H+，NH/， N03ー の湿性沈着
量の全国平均値について，1988年度"-'2002年度(15年間)における経年変化(環境省， 2004b)
を示す。 NH4+は増減しながらほぼ横ばいで推移， N03-は 1995年度に上昇し，その後ほぼ
横ばいで推移した。 日十は 1992年"-'1994 ~l三に小さく， 2000年"-'2002年に大きい傾向を示
した。
スギ林では， 1997 年 10 月 ~2000 年 9 月の 3 年間にわたり，日+， NH/， N03-の湿性沈
着量が観測されているが，その 3年間の年平均値は，それぞれ 0.36，0.80， 0.67 kmol ha-l y{l 
であった。これに対して， H+収支を推定した 1年間(]997 ~三 10 月 ~1998 年 9 月)の観測
値(表 4-3)は，それぞれ 1.4， 1.2， 1.2倍と若干大きかった。この要因のーっとして， H-t収
支の推定期間における年降水量 (1，920mm y{l) が 3年間の平均値 (1，691mm yr-l) に比べ
て大きいことが挙げられる。一方，アカマツ林が位置する赤城試験センター構内では， 1990 
年 10月から 1994年 9月までの 4年間にわたり，湿性沈着量が観iWJされており， H+，NH/， 
N03-における 4年間の平均値は，それぞれ 0.31，0.98， 0.70 kmol ha-
l 
yr-
lであった (CRlEPI，
1997)。これに対して， H-t収支を推定した 2002年---203年の 1年間の観測値(表 4-4)は，
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それぞれ1.1，0.8， 0.7倍の大きさであった。
4.3節において，スギ林とアカマツ林の窒素の湿性沈着量は，上述の環境省調査におけ
る全国平均に比べて大きいことを述べたが?上述の観測結果から判断して，日十収支を推定
した 1年間だけではなく，少なくとも数年以上にわたり スギ林，アカマツ林の窒素の湿
性沈着量は全国平均に比べて大きかったものと推察される。
以上に述べたとおり，湿性沈着量については，比較的実測が容易なこともあり，全国規
模のデータが整備されている。一方 乾性沈着量は実測が困難なため，わが国における実
態は十分には解明されてはいないが 環境省による酸性雨長期モニタリング調査により，
全国 10地点を対象に， 2003年度"-'2007年度における大気中の粒子・ガス状成分の観測デ
ータに基づき，硫黄と窒素成分の乾性沈着量が推定されている(環境省，2009)。その結果
によれば，硫黄，窒素成分ともに総沈着量(湿性沈着十乾性沈着)に占める乾性沈着の割
合は，それぞれ 10"-' 64 %， 14"-' 5 5 %の範囲にある。この結果は，調査地点による変動が大
きいものの，乾性沈着の寄与は無視できないことを示している。上記 10地点のうち総沈着
量が最大であった岐阜県南部(伊自良湖)と，スギ林，アカマツ林における硫黄 (SO/-)
と窒素 (NH4+十 N03-) の林内沈着量を比較した場合，硫黄はほぼ同等であったのに対し，
窒素はスギ林でl.5倍，アカマツ林で 2.6倍の大きさであった。 そのため，本務査j也は?
乾性沈着の影響を考慮に入れても，大気からの窒素負荷量がわが国のiやでもかなり大きい
地点であるといえる。
6. 3 謂査地の駿中和能
里子外観測に基づいた土壌の駿中和能(塩基の供給速度)を，全国レベルで評価した例は
報告されていないが，室内における駿添加実験により，全国を網羅する森林について，土
壌の酸中和能を調べた報告例はいくつかある (Satoand Ohkishi， 1993; Takahashi et α1.，2001 )。
Takahashiら (2001)は，全国 1.034ヵ所の森林における深さ 0"'-5cmの無機質土壌につい
て，土壌の pH(H20) ，交換性塩基含量，交換性Al含量を測定し，それらの中央値(メデ
ィアン)は，それぞれ5.]，7.6 cmo1c kiJ， 2.0 cmolc kg-Iであり，交換性塩基含量と酸 1=:)和
能との間に五の相関関係があることを明らかにした。同一の深度 (0"-'5cm)で比較した場
合，アカマツ林では，全国の中央値に比べて， pH (討20)が低い (4.3)，交換性塩基含量
が小さい (3.6cmo1c kg-l) ，交換J性Al含量が大きい (9.8cmo1c kg-I) という特徴があり(表
2-2)，土壌の酸性度が全国平均に比べて大きかった。一方，スギ林における表層 15cmの
無機質土壌における値と比較すると，土壌の pH(H20) ，交換:'I'~:塩基含量，および交換性
Al含量は，わが国における中央値とほぼ間程度であった。以上より，本調査地は土壌の酸
???
中和能がとくに大きな地点というわけではなく，わが閣には，本調査地に比べて，土壌の
i夜中和能が間程度，もしくは大きな森林が比較的広範囲に分布していると考えられる。
6.4 調査地の窒素保持能力
わが国では 15N トレーサーを用いた野外追跡実験は報告されていないが，北海道北部の
針広混交林において，土壌層位JjIJに窒素形態変化速度を測定した Shibataら (2005)は，
本調査地と同様，窒素の無機化・有機化は有機質土層で最も活発であり，その速度は五味
の無機化速度よりも数倍大きいことを報告している。また，岡山県の広葉樹二次林 (11l!~ら，
1993) ，群馬県のスギ林(戸田ら 1998)でも，有機質土層における窒素の無機イヒと有機化
の速度は正味の無機イヒ速度よりも数倍大きいことが観測されている。上述の調査地点は，
植生，土壌の理化学性，気候条件などの立地環境が異なっているものの，窒素の有機化・
無機化速度は，し 1すヰれの地点もアカマツ林と向様，欧j+1の森林に比べて数倍程度大きな値
であった。以上のことから，少なくともアカマツ林は，わが国において，土壌中の窒素の
形態変化速度がとくに大きな森林ではないことが推察される。一方，有機護士j震と無機質
土層における五味の窒素無機イヒ速度と硝化速度は，アカマツ林においては，むしろ他の森
林に比べて大きな傾向を示すことから 窒素の保持能が特段大きな森林ではないと考えら
れる。
6. 5 大気からの窒素負荷が土壌酸性化におよぼす影響
6.2~6.4節をまとめると，調査対象としたスギ林，アカマツ林は，大気からの窒素負荷
量は，わが国の中でとくに大きな地点である一方で，土壌の酸中和能，窒素の保持能は特
段大きな地点ではないと推察される。アカマツ林では，スギ林に比べて，土壌の酸性度が
大きく，大気からの窒素負荷量が大きいため，大気降下物による土壌酸性化の影響をより
受けやすい条件を有するといえる。それにもかかわらず，大気降下物や窒素の形態変化(主
に硝化)により負荷される Eどは，根j或土層全体で評価した場合には，土壌からのカルシ
ウムなどの塩基の供給によってほぼ完全に消費されている。環境省では， ]980年代から
2010年にかけて，全国規模でのそニタリングにより得られた土壌の埋ニ化学性データに基づ
き，その経年的な変化について解析を行っているが(環境省，2004a，2009， 2012)，ほとん
どの調査地点において，土壌酸性化の進行は認められなかった。林野庁で 1990年代に行わ
れた人工林を中心に行われた事業(酸性雨等森林衰退モニタリング事業)においても，土
壌の理化学性に大きな変化は認められていなし¥ (林野庁，2003)。以上のことから，わが国
の森林の多くは 大気からの酸や窒素の負荷量が現在のレベルで推移する限り，大気降下
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物の影響により土壌の酸性化が顕在化する可能性は小さいと推定される。
アカマツ林では，スギ林に比べて，深さ 10cm程度の土壌表層では，土壌の酸性度が大
きく (表 2-3)，深さocmと 10cmの土壌溶液にはアルミニウムイオンが溶出しているこ
とが観測された(表 4-4)。そのため，根域土壌層における主要な Hト供給源と推定された
大気由来の NH4+の硝化(図 4-4)が，土壌表層の酸性化の進行に害与したと解釈すること
もできる。表層 0~5 cmにおけるアカマツ林の交換性塩基含量 (3.6cmo1c kg-l) より，土
壌の体積密度 (0.7g cmつ)を考慮して算定した単位面積あたりの交換性塩基含量は 25kmolc 
ha-1である。この値は，年間あたりの大気由来 NH4-
t の硝イとによる K供給量 (4.1kmolc ha-1 
yr-1) の 6年分に相当する大きさであるo H-tの消費は無機質土層中の交換性j主基の放出以
外に有機質土層でも起こるし，土壌有機物の分解や鉱物の風化により土壌中の交換性塩基
は補填される。そのため，上記の試算結果に基づき，大気由来の NH4十が土壌酸性化の進
行におよぼす影響を明らかにすることはできないが，アカマツ林では，大気由来の NH4-tが
土壌表層の酸性化の進行に寄与している可能性は否定で、きないと考えられる。
6. 6 今後の課題と展望
前述の環境省が行った調査では， 日本海側では他の地域に比べて寒{長期における SO/-，
N03-， NH/の湿性沈着量が大きいことが明らかとなっている(環境省 2004，2009)。また，
藤田ら (2000)は，西日本地域おいて降水中の NH4-
tとー N03‘の濃度がともに経年的にJ:留加
する傾向を認め，その増加率は 10 年間 (1987~1996 年)で約 45%であることを報告して
いる。両報告ともに，窒素沈着量の地域分布や季節変化，および経年変化の傾向は，国内
発生源のみでは説明することが難しく，国外からの輸送が顕在化している可能性が高いこ
とを指摘している。東アジア地域におけるアンモニアと窒素酸化物の排出量は近年急激に
増加しており， 2030年には 1990年の約 2倍に増加する可能性が示されており (Klimontet 
α1.，2001)，今後，アジア大陸からの越境輸送の影響により，わが国の日本海側や西日本地
域を中心に，大気からの窒素沈着量が増大する可能性が考えられる。
環境省では，全国における土壌や地質の状況と p 酸性物質の沈着量の関係に基づいて，
将来酸性化のリスクが高いと考えられる地域の抽出を試みており， I宇i部地方南部，中部13
本海銀1]沿岸，鹿児島南部，および屋久島等をリスクの高い地域に挙げている(環境省， 2009)0 
抽出された地域の一つである中部地方南部に位置する伊自良湖では，平成 2年度から 16
年度の間に土壌の pHが明瞭に低下する傾向を示し 3伊自良湖のrM7)(，流入河川において，
pHの低下と N03-濃度の上昇など，大気沈着との関連性が示唆される経年変化が碓認され
つつある。この伊自良湖における土壌や1)3~7J( における経年変化は，大気からの鮫性物質の
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沈着に加え， 1993年の冷夏や 1994年の子ばっ等の気象イベントにともなう樹木の成長量
の変化など，複数の要因が複雑に絡み合って発現した現象であることが指;高されている
(Nakahara et a!， 2012)。このように，大気沈着と土壌酸性化の関連が示唆される酸感受性
の高い森林生態系において，本研究で実施したような，土壌 m 植生系における大気由来窒
素の動態や物質循環にともなう酸の供給と消費ブ。ロセスに関する観測を行い，本調査地と
の相違在明らかにすることにより，土壌酸性化を支配する要因の解明や酸性化の将来的な
予測に寄与することが期待される。
???
0.4 
，ト;>-司 0.3 
，Z zs
どrO「吋2 0.2 
時踊
:Hl厚
t言i。1l| -[壬一日+
---トー N03-
一色ー NH4-i
。!…g戸 gFlog ← lg JFNg -!円8F1:";' I8 F2h「 2「 i…8い 8「…2F 8N一8N8 N
観摂4年度
図6-1 日本全国における H+， NHけおよび N03・の
湿性沈着量の平均値の経年変化 a
a環境省酸性雨対策調査総合とりまとめデータ集 (CD-ROM版)
(環境省i，2004b)のデータを用いた。
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